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Résumé : Dans le contexte actuel, les voies d’élimination des boues issues du traitement des eaux 
usées sont soumises à des contraintes multiples, notamment sociales, sanitaires et réglementaires. 
Des procédés couplés, associant différentes technologies aux traitements biologiques 
conventionnels, sont actuellement à l’étude pour réduire cette production. Les procédés d’oxydation 
chimiques, en particulier l’ozonation, semblent engendrer un taux de Réduction de la Production de 
Boues (RPB) élevé. L’utilisation du peroxyde d’hydrogène n’a été que peu étudiée vis à vis de cet 
objectif alors qu’il présente a priori un certain nombre d’avantages par rapport à l’ozone. Cette étude 
visait à caractériser et à analyser l’effet de H2O2 sur les constituants d’une boue ainsi que les 
performances du couplage d’un réacteur de peroxydation à un système à boue activée. 
En réacteur fermé, l’action de H2O2 conduit à un taux solubilisation de la matière organique 
particulaire (COP) élevé qui dépend de la température, étudiée entre 60°C et 95°C. Plus de 85% du 
COP est solubilisé à 95°C alors que l’action de la température seule ne conduit qu’à 20% de 
solubilisation pour une boue activée. A 95°C, nous avons varié les conditions opératoires (pH initial, 
mode d’ajout de H2O2 , rajout de Fe2+ comme catalyseur) afin de déterminer les conditions favorables 
à un taux de solubilisation du COP élevé tout en maximisant l’efficacité d’action de H2O2. Ces 
conditions sont : pH initial 8, mode d’ajout ponctuel et T= 95°C. L’ajout de fer n’a pas d’effet visible 
sur l’efficacité de H2O2. Le taux de solubilisation des matières minérales de la boue est faible. De 
manière surprenante, le taux de consommation de H2O2 est toujours constant quel que soit le taux 
d’avancement de la réaction de solubilisation et pour l’ensemble des conditions opératoires mises en 
jeu. Une consommation de H2O2 pour des réactions compétitives, autres que les réactions de 
solubilisation existe donc. Etant donné les nombreuses réactions complexes envisageables avec 
H2O2, seules des hypothèses sur les mécanismes d’action ont été proposées.  
Le couplage traitement biologique-traitement chimique par H2O2, a été mis en œuvre en réacteurs 
ouverts. La caractérisation de la production de boue lors du traitement combiné H2O2-traitement 
biologique a permis de constater une RPB reproductible de 50% par rapport à la ligne de référence 
pour une dose de 0,45gH2O2/gMVS non produites. Une minéralisation des boues est observée 
confirmant les résultats précédents.  
Un modèle existant a été adapté pour représenter l’évolution des variables du procédé combiné. Avec 
ce modèle les concentrations en DCO de l’effluent et de MVS du bassin d’activation sont 
correctement représentées. Il sera nécessaire néanmoins de valider ce modèle pour d’autres doses 
de H2O2. L’analyse économique du procédé montre que le coût des boues non produites en utilisant 
H2O2 est prohibitif compte tenu du coût actuel de l’élimination des boues. Une optimisation de la dose 
d’H2O2 utilisée, de la température de travail mais aussi des coûts d’investissement est nécessaire 
avant d’envisager ce procédé à l’échelle industrielle. 
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Abstract : In the current context, the ways of elimination of sludge are subjected to multiple 
constraints, in particular social, sanitary and statutory. The first results from the use of several co-
treatment technologies show clearly that oxidation processes can lead to an important Reduction of 
the Excess Sludge Production (RESP). Concerning RESP objective, hydrogen peroxide has not been 
widely studied, though it presents a certain number of advantages compared to other oxidants. The 
object of this study was to characterize and analyze the effect of H2O2 on the matter of a sludge and 
on the performance of a combined activated sludge/ oxidation treatment system. 
Tests in batch, carried out between 60°C and 95°C were run to characterize the effect of temperature 
alone on sludge, showing a maximum solubilisation yield of 40% of the particulate organic carbon 
(POC) for a digested sludge and 20% for an activated sludge. Using H2O2 on sludge at two 
temperatures (60°C and 95°C), it has been shown that the highest solubilisation rate is obtained at 
95°C. Up to 85% of the Particulate Organic Carbon (POC) can be solubilized. Other experiments in 
batch ( at 95°C), while varying the initial pH and the mode of addition of the H2O2 and by using Fe2+ 
like catalyst, show that the best conditions are: initial pH 8, mode of addition in one shot and T = 95°C 
(conditions selected to carry out the coupling of the processes). The iron addition does not have a 
visible effect on POC solubilization . 
Following the preceding characterization, the coupling biological treatment - chemical treatment by 
H2O2, was implemented. By characterizing the sludge production against time for the combined 
treatment a 50% reproducible RESP compared to the reference reactor was found. The H2O2 dose 
necessary to reach this RESP is 0,45gH2O2/gMVSnot produced. However a mineralization of sludge is 
observed, because no mineral fraction (or just a small amount) is solubilized. Concerning the action of 
H2O2, we considered that it tackled the COP and solubilized it. With these data we could correctly 
model the COD losses and the VSS equilibrium concentration in the reactor, in the absence of sludge 
wastage. This has been done by using model ASM-1 and making some COD mass balances around 
the chemical reactor. 
The economical analysis of the combined processes shows that the cost of the sludge not produced 
by using H2O2 is expensive taking into account the current cost of the elimination of sludge (around 
500€/tDM). An optimization of the amount of H2O2 used, of the working temperature but also of the 
capital costs is necessary before considering this process on an industrial scale. 
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R1 Rendement basé sur l’assimilation de la matière organique 
initiale présente dans un influent 
 
R2 Rendement basé sur l’assimilation des fractions cellulaires 
issues des micro-organismes lysés 
 
RPB Taux de réduction de la production de boues  
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gDCO.L-1 




XI   Fraction particulaire inerte des ERU gDCO.L-1 
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 3
I INTRODUCTION GENERALE 
La bonne gestion des ressources hydrologiques constitue un des principaux enjeux pour 
réussir un développement soutenable. Cela s’avère critique pour les pays non développés, où 
on n’a pas de moyens économiques suffisants pour développer des technologies dirigées à 
conserver une ressource autant indispensable que l’eau.  
Au Mexique,  selon la Comisión Nacional del Agua (2003), 83% de la population est 
connecté au réseau sanitaire qui sert à éliminer les eaux résiduaires municipales, mais 
seulement 24% des eaux sont traitées dans les 1077 stations d’épuration existantes. La 
production des boues n’est pas vue comme un problème de pollution et normalement elles ne 
sont pas traitées. Les voies les plus utilisées d’élimination des boues sont les centres 
d’enfouissement technique, versement à la nature ou incinération. L’épandage agricole est 
encore peu envisagé comme une voie fiable d’élimination, même s’il y a des projets à ce 
sujet. Or, les prévisions gouvernementales envisagent le traitement de 65% des eaux 
résiduaires d’ici 2007. Il faudra donc dès aujourd’hui planifier des stratégies technico-
économiques pour faire face au véritable problème de surproduction des boues qui sera 
nécessaire de traiter dans le cadre d’une bonne gestion des déchets. 
Aujourd’hui en France, nous consommons en moyenne 190 litres d’eau par équivalent 
Habitant et par jour en ville. Une fois traitée, cette eau usée que nous rejetons donne 500 gMS 
de boues, soit 18 kg par an. Plus de 40 millions de tonnes de matières sèches sont déjà 
produites en Europe et aux Etats Unis. La production de boues devrait atteindre 10 millions 
de tonnes de matière sèche pour l’Union Européenne en 2005 dont 12 % pour la France.  
La  France compte actuellement environ 15 000 stations d’épuration qui produisent par an 
environ 1Mt tonnes de boues (exprimées en matière sèche). On peut considérer qu’à l’horizon 
2005, cette production atteindra 1,3 Mt, en raison notamment de l’application de la Directive 
européenne 91/271 de 1991 sur les eaux résiduaires. 
Ces boues d’épuration résultent du fonctionnement efficace des systèmes de traitement 
physico-chimiques et biologiques qui permettent l’épuration des effluents urbains. Elles sont 
composées de biomasse cellulaire (20-40%), de matières organiques réfractaires (40-60%) et 
de matières minérales (10-30%), peuvent contenir divers micro-polluants minéraux et 
organiques parmi lesquels des organismes pathogènes.  
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En France, les voies d’élimination actuelles reposent principalement sur l’épandage agricole 
(60%), la mise en Centre d’Enfouissement Technique (25 %)  et l’incinération (ou co-










Figure I.1. Destination actuelle des boues biologiques en France. 
I.1 UNE GESTION DELICATE 
Le coût global de la gestion des boues (traitement et élimination) est estimé à 380 €/t MS soit 
la moitié du coût global du traitement des eaux.  
De plus, des contraintes réglementaires sur la qualité des boues sont apparues et d’autres sont 
en discussion.  En effet, les voies d’élimination de boues actuelles sont soumises à des 
pressions et contraintes fortes d’ordre technologique, social, réglementaire, économiques et de 
disponibilité géographique… De plus, elles ne pourront pas absorber le volume croissant de 
boues produites, principalement à cause des nouvelles normes et obligations.  
L’épandage des boues était soumis depuis 1975 à une réglementation sur les déchets qui les 
rendait inutilisables en agriculture. Puis, en 1979, les boues ont obtenu un nouveau statut 
juridique relatif à leurs propriétés fertilisantes. Ce statut à été révisé entre fin 1997 et début 
1998. Depuis, les boues sont des déchets à part entière, et leur élimination est soumise à un 
cahier des charges très strict. En plus, la réticence des entreprises agroalimentaires à 
l’utilisation de produits issus de sols où des boues ont été utilisées comme engrais empêche 
une utilisation massive des boues par cette voie.  
Les Centres d’Enfouissement Techniques qui acceptent les déchets ménagers ou assimilés 
font aujourd’hui l’objet d’une gestion rigoureuse précisée dans l’arrêté du 9 septembre 1997. 
Celui-ci donne une liste non exhaustive des déchets admissibles, dans laquelle les boues 
d’épuration figurent comme “déchets fortement évolutifs conduisant à la formation de 
lixiviats et de biogaz”. La siccité imposée à ces boues est la seule contrainte: au moins 30% 
de matière sèche. 
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Les boues ne constituent pas un déchet “ultime” puisqu’elles sont valorisables. La loi du 15 
juillet 1975 modifiée, ainsi que les directives européennes sur les déchets, s’opposent donc 
théoriquement, à bref délai, à leur dépôt en centre d’enfouissement. L’échéance prévue de 
juillet 2002 n’a pas pu être respectée dans l’ensemble des départements, ni dans les autres 
pays de la CEE. Une directive européenne du 26 avril 1999 a donc planifié la réduction 
progressive de la mise en décharge des déchets municipaux biodégradables (dont les boues 
d'épuration) jusqu’en 2015. 
L’incinération des boues présente des inconvénients : elle produit des fumées qu’il faut traiter 
avant de les rejeter à l’atmosphère ainsi que des cendres qui, éventuellement, doivent être 
traitées pour les rendre inertes et stockées. En plus, pendant le processus de démarrage de 
l’incinérateur des boues, il est nécessaire de consommer du combustible d’appoint. Des 
plaintes sont souvent déposées par les riverains des incinérateurs associés aux grandes stations 
d’épuration. 
Ainsi, il ressort que la pérennité des voies d’élimination repose sur la capacité à produire une 
boue de qualité maîtrisée et contrôlée (traçabilité) dont les nuisances sont minimisées à 
chacune des étapes de la filière. Les contraintes induites doivent être acceptées par les 
différents maillons de la chaîne traitement/élimination. Cette démarche entraîne un surcoût 
qui conduit à rechercher des voies alternatives de traitement et de valorisation des boues, 
cherchant notamment à réduire à la source la production de boues, à diminuer les volumes de 
boues et à réduire les nuisances des procédés existants. 
En conclusion, il est désormais nécessaire de diversifier les méthodes de traitement des 
boues ou trouver des alternatives pour répondre à la gestion de ce produit. 
Actuellement, chercheurs et industriels se mobilisent pour trouver des procédés de réduction 
de la production de boues (RPB). Il faut trouver une solution de compromis entre l’efficacité 
de réduction de la production des boues (bons rendements dans la réduction de la masse des 
boues produite, en maintenant une bonne siccité et qualité des boues résiduelles vis-à-vis des 
voies d’élimination) et le coût que ce traitement représente. Tout ceci dans le cadre des 
normes environnementales et des exigences sociales qui deviennent de plus en plus fortes.  
Afin de réduire les boues produites lors des traitements des eaux usées, on envisage de traiter 
spécifiquement ces boues en vue de modifier leurs caractéristiques de biodégradabilité et, 
ultérieurement, de parfaire l’assimilation biologique de la matière organique. 
Cette stratégie, résumée sur la Figure I.2, repose sur la désintégration et la consommation des 
cellules mortes considérées comme néo-substrat par les cellules vivantes (croissance 
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cryptique ou "cannibalisme" microbien) et permet d'obtenir une diminution notable des 
rendements de production de boues ; le rendement final étant le produit des rendements 
d'assimilation de la matière organique initiale présente dans l'effluent (R1) et de celui 
provenant des néo-substrats, fractions cellulaires issues des micro-organismes produits (R2). 
 









Energie + CO2 
R1 
R2
R =  R1 . R2 
Biomasse + CO2 + énergie  
Epuration 
Traitement de la 
biomasse 
 
Figure I.2 : Représentation simplifiée du devenir du  substrat polluant dans le cas d’une 
épuration associée à un traitement lytique suivi d’un recyclage. 
Plusieurs types de traitements ont été appliqués aux boues afin de modifier leurs 
caractéristiques physico-chimiques. On peut citer des traitements thermiques, mécaniques, 
enzymatiques et chimiques (dont oxydants). Parmi les différents traitements oxydants visant 
la solubilisation de la matière organique se trouve l’oxydation par le peroxyde d’hydrogène 
(H2O2).  
Le traitement par le peroxyde d’hydrogène a été appliqué a une grande variété de composés et 
déchets (résidus agricoles, boues de différentes origines, acides organiques, composés 
aromatiques, surfactants, etc.) avec un succès acceptable. Il est donc intéressant d’étudier son 
potentiel dans la RPB, couplé à un procédé d’épuration par boues activées. Les avantages de 
H2O2 sont son pouvoir oxydant, sa facilité d’application, de transport et de manipulation et 
son impact positif sur le milieu écologique étant donné les résidus émis. On espère donc 
atteindre une bonne solubilisation de la boue produite lors du procédé par boues activées 
conduisant à des composés biodégradables et disponibles pour les microorganismes chargés 
de l’épuration et ainsi amplifier les processus biologiques qui ont lieu dans le bassin, pour 
enfin aboutir à un taux de RPB satisfaisant (> 50%). 
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Par conséquent, les objectifs de cette étude sont  : 
- De déterminer les conditions d’activation de la consommation du peroxyde 
d’hydrogène. Notamment, l’action de la température est particulièrement 
étudiée. On identifie donc nécessairement les effets propres de la température, 
afin de distinguer les effets liés à l’addition de H2O2. 
- D’évaluer en réacteur fermé (batch) les performances d’un traitement 
d’oxydation de boues par le peroxyde d’hydrogène. 
- D’évaluer l’influence de conditions d’opération du traitement H2O2/thermique 
(temps de contact, dose de H2O2 appliquée, pH, température) afin de trouver les 
paramètres clés de conduite et les appliquer lors du couplage avec le procédé 
d’épuration. 
- De caractériser le potentiel du couplage BA/ H2O2 /thermique sur la Réduction de 
la Production de Boues à l’aide de l’évaluation des performances du traitement 
(solubilisation de matière organique, consommation de peroxyde, etc.) et du 
procédé d’épuration.  
- Enfin, d’essayer de comprendre les mécanismes chimique, physique et biologique 
impliqués dans le couplage du procédé et du traitement H2O2/thermique, à l’aide 
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1. ETUDE BIBLIOGRAPHIQUE 
1.1. INTRODUCTION 
Les activités humaines produisent de nombreux déchets qui sont traités systématiquement par 
des technologies en constante évolution. Le traitement de l’eau occupe une place importante 
dans les soucis environnementaux des pays développés, car les rejets d’eaux résiduaires ont 
fortement évolué en quantité et en qualité depuis quelques décennies.  
L’épuration des eaux résiduaires urbaines (ERU) est réalisée au niveau des stations 
d’épuration (STEP) où leurs différents polluants sont séparés ou dégradés par des procédés 
physiques, chimiques ou biologiques.  
Pendant ce chapitre nous donnerons une vision générale du procédé d’épuration, en 
caractérisant les fractions composant les eaux usées.  
Ensuite, nous passerons à la description des techniques de traitement utilisées pour 
désintégrer les boues produites lors du traitement d’épuration. Cette destruction de la matière 
qui constitue les boues a par objectif la réduction de leur production. 
Nous nous intéresserons aussi à la chimie du peroxyde d’hydrogène pour analyser ses 
potentialités comme un traitement d’oxydation avancée. Nous mettrons l’accent sur 
l’activation de ce composé par la température et par l’ajout de fer pour constituer le réactif de 
Fenton. Les conditions opératoires qui déterminent son efficacité seront aussi révisées.  
Pou finir ce chapitre nous réviserons quelques références bibliographiques concernant l’action 
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1.2. LE PROCEDE D’EPURATION DES EAUX RESIDUAIRES ET 
LES BOUES PRODUITES 
Nous allons, successivement et au fil du traitement, aborder la caractérisation des eaux 
résiduaires urbaines, la description de la filière biologique de traitements des ERU et la 
production de boues par ces filières.  
1.2.1. L’eau résiduaire urbaine 
Les ERU sont les déchets liquides produits par les activités humaines quotidiennes 
domestiques non industrielles (au travail, dans les établissements éducatifs, etc.); les ERU 
produites par chaque pays (et même par chaque localité) ont des caractéristiques spécifiques. 
En général, elles sont constituées de plusieurs fractions identifiables et séparables les unes des 
autres par des méthodes physiques comme la filtration ou la centrifugation, ou par 
coagulation-floculation. Ces fractions et leur séparabilité sont liées à la taille des particules 
qui constituent chaque fraction et à leur nature physico-chimique. Les ERU sont un mélange 
de polluants organiques et minéraux avec une distribution en taille très large, montrée par la 
Figure 1.1.  
0,001             0,01              0,1                 1                  10              100               1000
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Hydrates de carbone      Polysacharides
                                                     Protéines
                                       Enzymes exocellulaires
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Acides fulviques                                               Algues, protozoaires
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                        Débris organiques
        Acides gras
PAH, PCB, dioxine
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Figure 1.1 : Distribution des tailles des polluants dans les ERU (adapté d’Azema, 2002). 
La matière organique constituant les ERU peut être divisée selon 2 critères compte tenu des 
mécanismes principaux impliqués dans l’épuration des eaux qui sont principalement 
l’adsorption (phénomènes de surface associant molécules inertes ou réfractaires dans le floc 
bactérien) et l’absorption biologique qui conduit à la reproduction microbienne et à la 
minéralisation d’une partie de la pollution : 
a) physiques (solubilité, filtrabilité ou décantabilité des fractions) 
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Figure 1.2 : Les différentes fractions de la DCO des ERU  (Metcalf et Eddy, 2003). 
Généralement on caractérise les ERU à l’aide des paramètres globaux tels que la Demande 
Chimique en Oxygène (DCO), la Demande Biochimique en Oxygène (DBO), le Carbone 
Organique Total (COT) ou les Matières Volatiles en Suspension (MVS). En fait, les Matières 
en Suspension) MES sont constituées par les fractions supracollöidale et décantable montrées 
à la Figure 1.1.  
On peut aussi distinguer les fractions en raison de leur dégradabilité, lesquelles sont utiles 
surtout en modélisation. Ainsi, on peut définir des fractions facilement biodégradables, 
lentement biodégradable, soluble non biodégradable et particulaire non biodégradable (Figure 
1.2); même si la correspondance entre la solubilité et la biodégradabilité n’est pas très précise 
(Sophonsiri et Morgenroth, 2003). Les pourcentages globaux des tailles des particules dans la 
DCO des ERU sont donnés par le Tableau 1.1. Les ERU brutes présentent une fraction 
décantable élevée qui va s’accumuler majoritairement dans les boues. 
Tableau 1.1 : Distribution des tailles des particules dans les ERU (adapté de Sophonsiri et 
Morgenroth, 2003). 
Pourcentage de matière organique dans les gammes des tailles de 
particule (%DCOtotale) 










Eau résiduaire brute 41 16 28 15 
Eau résiduaire brute 40 10 21 29 
Eau résiduaire brute 47 15 38 - 
Eau résiduaire brute 64 7 12 17 
Effluent du décanteur 
primaire 
9 49 15 28 
Ce type de classification des fractions des ERU est à l’origine du concept de 
compartimentation de la DCO (Henze et al., 1987), qui sert à les classer dans :  
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1. Fraction soluble inerte (SI). Cette fraction est constituée des composés organiques et 
inorganiques non biodégradables avec une taille qui leur permet de rester en solution sans être 
modifiés. 
2. Substrat facilement biodégradable (Ss). Il s’agit des molécules de faibles tailles et poids 
moléculaires, lesquelles traversent la paroi et /ou membrane cellulaires, et qui sont 
métabolisées rapidement par les micro-organismes. Ces molécules (servant à la croissance 
cellulaire) comportent les composés compris dans la fraction  dissoute - colloïdale de les ERU 
(jusqu’à 0,01 µm), comme les alcools, les acides aminés, les monosaccharides et les acides 
gras volatiles à courte chaîne. 
3. Substrat lentement biodégradable (Xs). Celui-ci est composé des molécules complexes 
ou de taille importante, lesquelles ne peuvent entrer dans les cellules microbiennes qu’après 
hydrolyse extracellulaire préalable.  
4.Biomasse hétérotrophe (XH). Celle-ci est constituée par les bactéries des ERU introduites 
dans le bassin d’aération. Ces organismes peuvent influencer la composition de la biomasse 
des boues activées et donc la qualité du traitement biologique.  
5. Matière particulaire inerte (XI). Cette fraction entre au procédé d’épuration et en sors 
sans aucun changement, en contribuant fortement à la formation des boues, étant donné 
qu’elle peut être séparée par simple décantation.  
1.2.2. La station d’épuration 
Une STEP est un ensemble d’installations et opérations unitaires où sont dirigées  les eaux 
usées tour à tour pour éliminer les différents polluants qui accompagnent ces eaux usées d’une 
population. Ainsi, d’abord, on sépare les matières grossières des eaux par dégrillage, puis on 
fait un dessablage et déshuilage-dégraissage dans un bassin où les sables décantent et les 
graisses sont séparées par flottation. L’ensemble des deux dernières opérations (nommés 
prétraitements) produit des déchets dont on ne parlera pas dans ce travail. Il y a ensuite 
parfois une décantation primaire qui génère une boue dite « primaire » (particules de taille 
supérieure à 200 microns) qui compte pour 50-70% des MES des eaux usées (Figure 1.3). 











Figure 1.3 : Représentation schématique du procédé de production des boues primaires et 
secondaires. 
Suite à ces opérations, le traitement biologique est réalisé avec un procédé comme par 
exemple les boues activées. Ce procédé est basé sur l’activité d’une culture bactérienne 
floculée, maintenue en suspension dans un bassin en principe aéré. Cette culture bactérienne 
se développe à partir des matières organiques biodégradables, apportées par les eaux usées 
transformées en corps bactériens. Ces cellules, les particules de matière minérale inerte et les 
débris de matériaux organiques constituent les boues produites par ce procédé. En résumé, le 
traitement biologique à boues activées consiste en un transfert de la pollution, initialement 
sous forme soluble et particulaire (même colloïdale), d’une phase liquide vers une phase 
solide concentrée (les boues) comme est indiqué à la Figure 1.3. Evidemment, pendant le 
transfert et la dégradation de la pollution, une fraction est directement minéralisée 
(transformée en CO2). 
Au cours du traitement biologique, il faut atteindre une concentration de boues telle qu’elle 
permette d’avoir une bonne épuration et une bonne séparation par décantation. Il est donc 
nécessaire de purger régulièrement une partie des boues. La séparation de la boue de l’eau 
interstitielle traitée est réalisée dans un dispositif placé à l’aval appelé clarificateur 
(décanteur). La boue décantée de cette façon sera donc recirculée ou purgée en accord avec 
les conditions d’opération fixées pour le procédé.  
Les performances d’une installation dépendent d’un certain nombre de facteurs tels que: 
 Alimentation (mode, aspects qualitatifs et quantitatifs) 
 Aération et brassage 
 Age de la boue 
 Taux de recirculation  
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Ces facteurs déterminent le peuplement du bassin et par conséquent les performances et 
fiabilité d’une installation de boues activées (Canler et al., 1999). 
1.2.3. Le floc, l’unité d’organisation des boues 
Les boues sont organisées selon une structure hétérogène complexe appelée floc. Cette 
structure présente différents niveaux d’organisation. Jorand et al. (1995) ont proposé un 
modèle pour décrire le floc (Figure 1.4) par trois niveaux structuraux.  
 
Figure 1.4 : Les différents niveaux d’organisation structurelle d’un floc de boue activée. 
La présence des exopolymères (appelés EPS I et II) garantiront les interactions entre les sous-
particules. Ces polymères sont un mélange complexe de polysaccharides aminés ou 
phosphatés, protéines et ADN et qui donnent une charge globale négative à la paroi cellulaire 
(Morgan, et al., 1990 ; Liu et Fang, 2002; Neyens et Baeyens, 2003; Tsuneda et al., 2003). 
Avec la présence d’ions de charge positive tels que magnésium ou calcium une liaison entre 
les parois cellulaires voisines est assurée, même si cette force d’interaction demeure faible (de 
l’ordre de 6 kJ/mol). En fait, quelques caractéristiques physico-chimiques comme la taille, la 
surface de contact, la forme, la teneur en eau, la porosité, l’hydrophobicité de la paroi 
cellulaire, et le type et la quantité d’exopolymères, conditionnent au niveau microscopique, 
les propriétés de décantation des boues (Liao et al., 2003 ; Wilen, et al., 2003). La formation 
des flocs dépend des contacts entre les différentes sous-particules qui les constituent et qui 
fixeront l’aptitude de décantation (Metcalf et Eddy, 2003). Dans la Figure 1.5 on peut voir un 
exemple du floc obtenu pendant l’épuration des eaux usées. 
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Figure 1.5 : Photographie microscopique d’un floc de boue activée. 
1.2.4. La production des boues dans un procédé biologique 
1.2.4.1 Analyse de la production de boues 
La matière organique comprise dans l’eau résiduaire conduit à la croissance cellulaire lorsque 
la matière est biodégradable, à l’accumulation de matériel lorsque celui-ci est inerte et à du 









Figure 1.6 : Représentation schématique générale du procédé de boues activées. 
Concernant la croissance, la réaction globale de consommation de la matière organique des 
eaux résiduaires et l’ultérieure conversion en biomasse et CO2 est donnée par l’équation (1.1): 
C1*MO + C2*O2 + C3*NH3 + C4*PO43+   ⇒ C5*XHn +  C6*CO2  + C7*H2O     (1.1) 
Où Ci (avec i=1,....,7) est le coefficient stœchiométrique qui définit les rapports molaires entre 
réactifs et produits impliqués dans la réaction chimique ; MO est la matière organique 
alimentée dans les ERU et XHn les nouvelles cellules générées. Les microorganismes qui 
réalisent la dégradation (oxydation) de la matière organique sont principalement des bactéries. 
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Certaines réalisent aussi l’élimination du N et du P : réactions de nitrification, dénitrification 
et déphosphatation.  
En parallèle de ces réactions de croissance, des matières organiques et minérales réfractaires 
s’accumulent dans le système. La production totale de boue (en gMVS/j) s’écrit alors : 
Px = Pminérale +Préfractaire +Pbiomasse                                         (1.2) 
Avec 
Px            =  production totale de boue, 
Pminérale      =  production de boues résultant de l’accumulation de matière minérale, 
Préfractaire  =  production des boues résultant de l’accumulation de composés organiques non 
biodégradables, 
Pbiomasse     =  production des boues résultant de la reproduction des microorganismes. 





O2 (Aération) CO2 + H2O
P biomasse
Accumulation









Figure 1.7 : Représentation schématique des termes de l’équation (1.2). 
Evidemment il faut connaître les caractéristiques de l’eau usée (matières biodégradables et 
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1.3. TRAITEMENTS UTILISEES POUR TRAITER LES BOUES ET 
REDUIRE LEUR PRODUCTION 
Les processus physico-chimiques et biologiques impliqués dans le procédé d’épuration 
conduisent à une production des boues en excès, comme le montre de façon simplifiée la 
Figure 1.7, ce qui constitue le problème de gestion ultérieure. Plusieurs solutions à ce 
problème ont été développées pour agir sur les mécanismes liés à la croissance microbienne et 
sur les mécanismes conduisant à l’accumulation de matière particulaire inerte ou très 
lentement biodégradable (minérale et organique) aux conditions d’exploitation du procédé. 
Ces techniques doivent amener à des taux de RPB significatives.    
La manipulation des conditions opératoires du procédé d’épuration font partie des stratégies 
envisageant la RPB. 
 L’augmentation de la concentration en oxygène dans la liqueur mixte a été testée par Abbasi 
et al. (1999) pour aider optimiser les processus d’oxydation de la matière organique 
biodégradable en minimisant les gradients d’oxygène entre la phase liquide et le floc. Une 
RPB de 25% a été obtenue par l’augmentation de  2 à 6 mg O2/L dans la phase liquide. 
Le temps de séjour de boues (TSB) est une autre variable étudiée. Salhi (2003) cite des RPB 
de 60% obtenues par Stall et Sherard (1976) en augmentant le TSB de 2 à 18 j. Cependant, 
l’augmentation du TSB entraîne l’accumulation de MVS dans le réacteur biologique et peut 
conduire à des problèmes de séparation de la fraction solide dans le clarificateur.   
La déprédation des bactéries libres a été proposée par Lee et Welander (1996) pour arriver à 
des RPB de 30 à 50%. Ceci est réalisé par l’utilisation d’un système constitué par une unité 
d’épuration des ERU classique, où les bactéries se reproduisent, et une autre unité à biofilm 
où les bactéries sont consommées par protozoaires. On garanti, par utilisation de cette 
dernière unité, un TSB long qui permet la présence des micro-organismes déprédateurs.  
Le découplage énergétique a été utilisé comme stratégie de RPB. Russel et Cook (1965) (cités 
par Low et Chase, 1999) ont défini le découplage comme étant l’impossibilité pour le 
processus cellulaire de phosphorylation oxydative de produire la quantité maximale théorique 
d’ATP. La réduction de la quantité d’ATP pour la biosynthèse doit aboutir à une utilisation 
majoritaire du substrat organique dans le catabolisme et avoir donc une réduction de la 
production de biomasse. Des agents chimiques comme le 2,4-dinitrophénol (dNP), le para-
nitrophénol (pNP), le pentachlorophénol et le 3,3’,4’,5-tetrachloresalycilanilide (TCS) ont été 
utilisés pour produire le découplage. Le résultat est une réduction de l’efficacité de croissance. 
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Compte tenu de ce principe, des taux de RPB de 49% en utilisant pNP (Low et al., 2000 ; Liu 
et Tay, 2001) et une production de boue nulle (Low et Chase, 1998; Liu et Tay, 2001) a été 
observée par ajout de 120 mg/L du même agent découplant.  
Une autre façon d’aboutir à une RPB significative est de favoriser la croissance cryptique ou 
croissance effectuée sur des matériaux cellulaires lysés. Ceci peut être effectué par la 
prolongation du TSB ou par techniques de désintégration physico-chimiques comme celles 
qui seront développées dans la section suivante.    
1.3.1. Techniques de désintégration de la boue 
1.3.1.1 Introduction 
Les technologies de traitement des boues qui ont été développées jusqu’à présent ont toutes au 
moins un de ces objectifs:  
a) Provoquer ou favoriser la lyse cellulaire, 
b) Rendre biodégradable la matière réfractaire, 
c) Solubiliser la matière minérale. 
Ces technologies ont été développées pour traiter la boue ou pour les appliquer comme 
traitement associé à une filière (soit épuration par boues activées soit digestion anaérobie des 
boues). On peut classer les traitements en mécaniques, physico-chimiques et biologiques 
(Figure 1.8). Il y a aussi des combinaisons entre traitements notamment parmi les traitements 























Figure 1.8 : Pré-traitements appliqués à la boue afin de la rendre disponible pour les micro-
organismes intervenant dans un procédé de traitement des boues. 
Il paraît évident que ces techniques peuvent être appliquées à différents points dans une filière 
(Figure 1.9). Chaque point d’application présente des avantages et des inconvénients. Le 
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Figure 1.9 : Les possibles points d’application des techniques de désintégration des boues. 
1.3.1.2 Destruction mécanique 
Le but principal des traitements mécaniques est la destruction des parois cellulaires et la 
libération du cytoplasme afin d’obtenir un substrat facilement disponible (biopolymères) pour 
les micro-organismes chargés de la dégradation. Quelle que soit la technique (broyeurs à 
billes ou à vibrations, homogénéiseur à haute pression ou sonde à ultrasons), on génère des 
contraintes de cisaillement et de forts gradients ponctuels de pression (Schwedes et Bunge, 
1992) qui désintègrent les flocs et les cellules. Le Tableau 1.2 présente les résultats de 
quelques chercheurs intéressés aux techniques mécaniques de désintégration cellulaire.  
Plusieurs auteurs ont appliqué les ultrasons sur des boues pour les utiliser comme source de 
carbone pour la digestion anaérobie et améliorer ainsi la production de biogaz et diminuer la 
teneur de solides (Onyeche et al., 2003, Tiehm et al.,1997, Nah et al., 2000). Une étude 
similaire a été réalisée par Forster et al. (2000) mais appliquée à la digestion anaérobie 
thermophile. De même, ces auteurs ont étudié les caractéristiques rhéologiques des boues 
digérées et soniquées. King et Forster (1990) ont utilisé des ultrasons pour améliorer la 
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Tableau 1.2 : Méthodes de désintégration mécanique. 
Auteur Système Rendement de disruption Remarques 
broyeur   50% des cellules traitées, par  
passage 
dissipation thermique 
broyeur à billes à 
grande vitesse  
 
Destruction totale des 
cellules dans 1-1,5 min 
consommation du 90% 








85% des cellules traitées niveaux d'énergie bas 
 
Lin et al.(1991)* CO2  à     haute pression  80% de cellules (25-35 MPa 
et 55°C) 
 
Shimizu et al. 
(1993) 
ultrason 60% des polymères d’une 





broyeur agitateur à 
billes 
ND RPB de 38,65 et 80% 
par utilisation des 
cellules détruites 
Springer et al. 
(1996)* 
Broyeur Kaddy  NS RPB=100 par utilisation 
des boues déstructurées 
Harrison et Pandit 
(1996)* 
cavitation 75% des cellules traitées  












Neis et al. (1997)*   
ultrasons 
Augmentation par  12 de la 
DCO soluble   
réduction du temps de 
séjour hydraulique de 22 
à 8 jours dans la DA 
*Auteurs cités par Weemaes et Verstraete (1998) 
NS : non spécifié. 
ND : non disponible. 
 
Le succès des méthodes mécaniques pour la désintégration cellulaire des boues est 
controversé puisque presque toutes impliquent une consommation d'énergie élevée. En effet, 
Harrison et Pandit (1994) et Ditch (1997) (cités par Weemaes et Verstraete, 1998) présentent 
leurs résultats de consommation d’énergie lors de la désintégration cellulaire par méthodes 
mécaniques (Tableau 1.3). 
Tableau 1.3 : Comparaison des dépenses énergétiques de méthodes de traitement mécanique. 
Auteur Méthodes comparées Dépense énergétique 
 
Harrison et Pandit (1994) 
Cavitation hydrodynamique* 
Homogéniseur à haute pression 
Ultrasons 
0.74 MJ/m3 de boues traitées 
30-50 MJ/m3 
1792 MJ/m3 
Ditch et al. (1997)  Homogéniseur à haute pression* 
Ultrason 
2-7 MJ/kg TDS** 
200 MJ/kg TDS 
   *  Les auteurs considèrent ces méthodes comme les plus efficaces. 
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1.3.1.3 Hydrolyse thermique 
Ce traitement a été utilisé au début pour améliorer la déshydratabilité des boues digérées ou 
brutes (Neyens et Baeyens, 2004). Le traitement thermique détruit la structure du gel des 
boues et libère l'eau intracellulaire avec des composés en solution et suspension. Ce dernier 
point a été considéré comme un inconvénient particulièrement gênant. Cependant, 
aujourd'hui, ce processus devient intéressant en tant que pré-traitement de la digestion 
anaérobie en raison de son potentiel pour produire des sources internes de carbone pour 
l'élimination des éléments nutritifs (dénitrification ou déphosphatation biologique) 
(Barlindhaug et Ødegaard, 1996). 
Les changements structuraux produits par le traitement thermique ont été constatés par 
Annadurai et al. (2003), qui ont traité des boues afin d’y adsorber des teintures. Le traitement 
fait par micro-ondes (environ 1 min et pH de 6 à 7) a mis en évidence des modifications de la 
surface des particules composant la boue, laquelle a été plus favorable pour l’adsorption des 
teintures. En résumé, les boues traitées thermiquement ont présenté une structure poreuse 
adéquate pour adsorber de grosses molécules de colorant à partir du milieu aqueux.  
Ces modifications structurales peuvent être expliquées par les transformations expérimentées 
par les composants des flocs de boue lors du traitement. 
La dénaturation des protéines, qui est le composant le plus abondant des boues (Morgan, 
1990 ; Liu et Fang, 2002 ; Neyens et Baeyens, 2004),  a été constatée par plusieurs auteurs. 
En effet, Li et Noike (1992) observent que l’hydrolyse dans une boue activée traitée 
thermiquement est plus importante sur les protéines et hydrates de carbone que sur les lipides.  
Dans l'hydrolyse thermique, des températures entre 150 et 200°C sont normalement utilisées. 
Les pressions accompagnant ces températures varient entre 600 et 2500 kPa (Weemaes et 
Verstraete, 1998). Par exemple, Dote et al. (1993) ont appliqué températures qui vont de 150 
à 175°C pour réduire la viscosité des boues concentrées (80% d’eau). Pour Li et Noike 
(1992), la température idéale pour traiter la boue est 170°C avec un temps de contact de 30 a 
60 minutes.  
Un effet du traitement thermique, souvent évoqué dans la littérature, est l’amélioration de la 
décantabilité comme résultat des modifications structurales. A cet égard, Neyens et Baeyens 
(2003) concluent que les températures de traitement comprises entre 150 et 180°C conduisent 
aux plus bas indices de boues (et à 40 ou 60% de solubilisation de la DCO). Cependant, une 
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formation de composés réfractaires (près de 30% de la DCO totale des boues) est observée à 
ces températures, ce qui pourrait limiter la digestibilité des boues ainsi traitées (Haug, 1978).  






Haug  (1978) Boues 
primaires, 




10% de la COD 
(traitement des 
boues activées) 
Filtrabilité et décantabilité 
améliorées, augmentation 
des productions de méthane 
Haug et al. 
(1983) 





Bonne digestion anérobie 
des boues traitées, moins de 





Boues activées 150-275°C 
(1 h 40 min) 
NS (1) Augmentation globale de la 
biodégradabilité des boues 
traitées 
Li et Noike 
(1992) 
Boues activées 170°C (60 min) 55% des MVS 
(Optimum) 
Réduction du temps de 
séjour hydraulique et 
obtention de rendements de 






160°C 15% des MVS  
Barlindhaug 
(1995) 




Le temps de séjour et le pH 
n'ont d'influence qu'avec la 









ND Près de 30% 
de DCO 
Influence de la composition 
sur l'hydrolyse 








15% des MVS 
30% 
La production de méthane 
est améliorée avec le 
traitement à 180°C 
1.NS : Non spécifié 
2.ND: Non disponible 
 
Malgré les fortes températures préconisées par plusieurs chercheurs, il y a des références de 
traitements thermiques réalisées à températures moins élevées, ce qui peut être intéressant au 
niveau d’application industrielle. Rivard et Nagle (1996) ont utilisé températures de 90°C 
dans le traitement des boues, passées aux ultrasons pendant 10 min ou soumises à broyage. 
Une solubilisation de la DCO totale de 80-90% a été obtenue pour des boues diluées (1, 2 et 3 
% de solides). En revanche, ces auteurs montrent que sous ces conditions opératoires, si les 
boues sont concentrées, la solubilisation de la DCO particulaire est limitée, si la concentration 
total de solides est plus de 2%. En outre, ces auteurs montrent qu’à 100°C, 400 kPa et un 
temps de contact de 30 à 45 min, l’hydrolyse de boues digérées en anaérobie conduit à une 
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solubilisation de 55% de la DCO totale. Environ 50% de cette matière hydrolysée a été 
facilement dégradée. 
 D’autres chercheurs comme Hiraoka et al. (1985) (cités par Neyens et Baeyens, 2003) ont 
trouvé que le traitement thermique à des températures inférieures à 100°C produit une 
amélioration de la deshydratabilité et de la digestibilité (augmentation de 60-70% dans la 
production de méthane en utilisant des boues traitées comme substrat). Le Tableau 1.4 résume 
quelques travaux concernant l’effet de traitements thermiques sur la solubilisation des boues. 
L’inconvénient majeur du traitement thermique est bien sûr le coût lié à la  dépense 
énergétique. On constate aussi des problèmes d’odeurs générées et de corrosion dans les 
échangeurs de chaleur (Haug, 1978). 
Dans tous les cas présentés par ces auteurs il y a des inconvénients: les temps de contact 
doivent être élevés (plus d’une heure) et la température doit être fixée entre 175 et 200°C pour 
avoir des rendements de solubilisation de l’ordre de 40 à 50% de la DCO particulaire.  
1.3.1.4 Hydrolyse chimique  
Le principe de cette technique est l’ajout de l'acide ou de l’hydroxyde afin de solubiliser la 
fraction particulaire de la boue. Ce traitement est fait à températures ambiante ou moins 
élevée que celle utilisée pour l'hydrolyse thermique.  
Traditionnellement, on l’a appliqué à des composés lignocellulosiques dans la production des 
bio-combustibles ou des produits chimiques.  
La saponification est la réaction principale observée lors des traitements chimiques appliqués 
à des matériaux lignocellulosiques. Cette réaction se produit entre les esters des acides 
uroniques et les chaînes de xylane (Datta, 1981) et permet d’ouvrir les fibres entrecroisées et, 
par conséquence, d’augmenter leur capacité d’adsorption et la taille des pores. Cela permet 
alors de faciliter l’attaque des enzymes hydrolytiques.  
L'addition d'acide semble améliorer la solubilisation des boues à températures ambiantes ou 
élevées mais les résultats sont controversés. Dans le Tableau 1.5 on présente un résumé de 
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Tableau 1.5 :  Méthodes de traitement chimique 





















130°C par 5 min 







augmente pour des 
doses plus hautes que  








15%   
40-60% 
Rendement obtenu sur 






Boues activées Température ambiante, 
pendant 5 min  
(en utilisant  
4 gH2SO4 g-1MES) 
 
61% de MES 
Peut obtenir de 
meilleurs rendements  si  





(haute teneur en 
phosphore  
 
NaOH ou Mg(OH)2, 




considérables d'azote et 
d'ammoniaque  
  * 70-80% MVS pour des boues ménagères   
** Alcali ajouté pour obtenir un pH de 10-12, T=130°C.  
 
1.3.1.5 Les procédés avancés d’oxydation 
Le traitement par oxydation peut être utilisé pour arriver à un ou plusieurs de ces objectifs: 
 Décolorer les eaux résiduaires (cas des eaux d’origine industrielle),  
 Oxyder des composés minéraux toxiques ( cas des eaux d’origine industrielle), 
 Oxyder avant le traitement biologique, les composés toxiques ou inhibiteurs pour les 
micro-organismes,   
 Augmenter la biodégradabilité de la pollution organique (augmentation du rapport 
DBO5/DCO), 
 Oxyder totalement la pollution organique en CO2 dans le cas d’effluents à forte teneur en 
DCO (de l’ordre de plusieurs grammes/L). Dans ce cas, cependant le coût est souvent 
rédhibitoire. 
De nombreux procédés d’oxydation avancée ont été étudiés à l’échelle du laboratoire, pour 
élucider surtout les mécanismes réactionnels ou des études cinétiques.  
Parmi les procédés avancés d’oxydation nous pouvons citer: 
 Les procédés basés sur l’activation du peroxyde d’hydrogène en phase homogène 
(H2O2/UV, Fe2+/H2O2) et hétérogène (présence d’une phase solide), 
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 Les procédés basés sur l’activation de l’ozone en phase homogène(O3/ H2O2, O3/UV) et 
hétérogène, 
 Les procédés basés sur l’activation de l’oxygène (oxydation par voie humide en absence 
ou présence de catalyseurs), 
 Les procédés photochimiques (par rayonnement UV et visible) 
 Les procédés électrochimiques. 
Dans la plupart des ces procédés, la dégradation des composés organiques résulte de l’attaque 
par les radicaux hydroxyle (OH•) sur ces composés. Il y a ensuite la formation de radicaux 
organiques (R•) qui vont participer à des réactions de propagation menant à la formation 
d’intermédiaires réactionnels avant la formation de CO2 comme produit final (Baldoni-
Andrey, 2001). 
Au cours de ces traitements, les parois des cellules microbiennes et les biopolymères de 
grande taille sont fragmentées par les composés oxydants. L’objectif de ces procédés est de 
favoriser le contact entre les entités moléculaires ou les radicaux générés et la matière 
organique à oxyder. 
1.3.1.6 Le peroxyde d’hydrogène appliqué à la RPB 
Sur le peroxyde d’hydrogène appliqué comme traitement associé aux procédés d’épuration de 
l’eau ou à la RPB il y a peu de références. En revanche, il y a de nombreuses références 
d’application du réactif de Fenton appliqué aux composés récalcitrants (avec anneaux 
aromatiques) et résidus agricoles. Toutefois, les principaux résultats de quelques travaux 
peuvent illustrer l’utilité de son application dans le traitements de boues.  
Le brevet déposé par Paillard et Vidon (1993) porte sur un procédé de traitement de boues par 
oxydation combinée chimique (réactif de Fenton) et biologique. Le couplage fait donne 
comme résultats la réduction d’odeurs, réduction de germes pathogènes et l’amélioration de la 
deshydrabilité des boues stabilisées.  En plus, ces auteurs observent que l’augmentation de la 
DCO soluble est une fonction de la dose de peroxyde utilisée.  
Une  combinaison de traitements thermique et oxydant (au H2O2) a été faite par Jomaa et al. 
(2003) qui ont traité des boues activées à températures qui vont de 100 à 450°C. Ils ont 
observé presque 100% de solubilisation de la DCO particulaire de boues secondaires, avec 
une dose de 100% de la DCO totale (21 g/L) et des températures de plus de 300°C (temps de 
contact de 1 h). Evidemment, ces résultats suggèrent que cet oxydant peut être appliqué à la 
RPB.  
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Maintenant, nous passons à l’analyse des propriétés du H2O2 en tant qu’oxydant et quelques 
références concernant ses mécanismes d’action et son utilisation. 
1.4. CHIMIE DE L’OXYDATION PAR LE PEROXYDE 
D’HYDROGENE 
1.4.1. Stabilité et propriétés physiques  
Le peroxyde d’hydrogène (découvert par Thénard en 1818),  fait partie des peroxocomposés 
qui se caractérisent pour avoir des “ponts peroxydes” –O–O–. En effet, le peroxyde 
d’hydrogène (H2O2) est le composé le plus simple de cette série, avec deux liaisons O-H qui 










Figure 1.10 : Structure moléculaire du H2O2 (Doré, 1989). 
Le peroxyde d’hydrogène se présente comme un liquide incolore à température ordinaire, 
dont la viscosité est supérieure à celle de l’eau. Le tableau 1.6 résume quelques propriétés 
physiques du H2O2. Commercialement on trouve des solutions aqueuses de H2O2 (dont la 
concentration est exprimée en % poids) : 30, 35, 50 et 70% avec 1,114; 1,132 ; 1,195 et 1,288 
g/ml comme poids spécifique, respectivement (Degrémont, 1989). 
Tableau 1.6 : Propriétés physiques fondamentales du H2O2 (Doré, 1989). 
Masse molaire, g/mol 34,016 
Densité à 4°C, g/mL    1,465 
Température de fusion, °C -0,89 
Température d’ébullition, °C 151,4 
Chaleur spécifique d’évaporation, kJ mol-1 46,65 
Chaleur de décomposition à 25°C, kJ/mol 
H2O2 ( l ) → H2O ( l ) + ½ O2 (g) 
98,02 
 
Constante de dissociation, kJ mol-1 
H2O2 + H2O ↔  HO2- (g) + H3O+ 
 
2,4 *10-12 
Les procédés de fabrication du H2O2 ont changé avec le temps. Il a été obtenu tout d’abord à 
partir de peroxydes minéraux, puis par des procédés électrochimiques et pendant la deuxième 
partie du XXème siècle, il a été synthétisé par oxydoréduction. 
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Le potentiel d’oxydoréduction du H2O2 est placé après ceux des radicaux OH• et l’ozone, 
comme on peut voir au Tableau 1.7. 
Tableau 1.7 : Potentiels d’oxydo-réduction normaux des composés oxygénés et du chlore 
(Degrémont, 1989).  
Eo,  volt 
OH•  + H+  + e-  → H2O 2,76 
O3 + 2H+  + 2e-  → O2  + H2O 2,07 
H2O2 + 2H+  + 2e-  → 2H2O 1,76 
Cl2 + 2e-  → 2Cl 1,36 
 
Malgré ce plus faible potentiel d’oxydation, le H2O2 est une source importante de radicaux 
OH• qui peuvent être utilisés dans l’oxydation de la matière organique des boues et d’autres 
polluants.  
A température ordinaire, le peroxyde est métastable et se décompose facilement avec 
formation d’eau et libération d’oxygène : 
2222 OOH2O2H +→       (1.3) 
Cette décomposition est lente en solution diluée dans l’eau ultra-pure, à condition que la 
solution soit conservée à l’abri de la lumière. En milieu non exempt de solutés, les sels 
dissous catalysent la décomposition du peroxyde, ce qui explique la relation entre la pureté et 
la stabilité. En général, les ions hydroxydes et les métaux lourds sont catalyseurs de la 
décomposition tandis que les protons et les ions phosphates, tartrates et salicylates stabilisent 
les solutions probablement par la formation de complexes (Roques, 1990). 
1.4.2. Réactivité du peroxyde d’hydrogène au milieu aqueux  
Les propriétés oxydantes du peroxyde d’hydrogène sont dues aux ponts O-O qui ont une 
liaison instable et donc faible entre deux groupes symétriques de même électronégativité (on a 
un potentiel normal d’oxydoréduction de 1,77 V à pH=0, donc élevé).  Comme tous les 
peroxydes il peut participer à de nombreuses réactions radicalaires s’il est associé à un 
catalyseur afin d’activer la production de radicaux libres par rupture de la liaison 
peroxydique. Les radicaux hydroxyles ainsi formés ont été reconnus comme responsables de 
l’attaque des protéines, membranes lipidiques et ADN au niveau cellulaire. Par conséquent, 
ils sont utilisés dans le traitement des déchets (Matsufuji et al., 2000) 
Les composés peroxygénés présentent généralement deux types de réactivité : une directe ou 
moléculaire et un autre indirecte ou  radicalaire.  
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1.4.2.1 Réactivité moléculaire 
Le comportement du peroxyde d’hydrogène dans l’eau est dû à son caractère acide faible et à 
ses pouvoirs oxydant et réducteur. 
a) H2O2 comme un acide faible. 
Le peroxyde d’hydrogène réagit en milieu aqueux comme un acide faible en produisant des 
ions H3O+ : 










⋅==  à 25°C     pKa =11,6      (1.5) 
Il est évident que plus le pH augmente, plus la concentration en H2O2 diminue. 
b) H2O2 comme un amphotère d’oxydoréduction. 
Le H2O2 se comporte comme un oxydant: 
OH2e2H2OHacidemilieu en  Equilibre 222 ↔++
−+     E°=1,776 V     (1.6) 
−−− ↔++ OH3e2OHHObasiquemilieu en  Equilibre 22   E°=87 V        (1.7) 
Comme un réducteur : 
−+ ++↔ e2H2OOHacidemilieu en  Equilibre 222             E°=0,7 V         (1.8) 
−−− ++↔+ e2OOHOHHObasiquemilieu en  222                                     (1.9) 
1.4.2.2  Décomposition  et réactivité radicalaire 
Le peroxyde d’hydrogène peut initier des réactions radicalaires grâce à la production de 
radicaux OH•. La production des entités radicalaires peut être due au moins à l’un de  
facteurs suivants :  
a) des catalyseurs métalliques ou l’action de l’ozone  
b) photolyse du peroxyde d’hydrogène 
Le radical OH• est un oxydant  fort dont le pKa  (OH•/ O•- ) est de 11,9 (Buxton et al., 1988). 
En dessous de  pH 11,9 le radical est préférentiellement sous forme de OH•.  
D’après Doré (1989), dans le domaine du traitement des eaux, l’initiation des réactions 
radicalaires peut être due aussi à la décomposition de peracides organiques et à de 
nombreuses réactions comme le montre la Figure 1.11 
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Figure 1.11 :  Diagramme des principales réactions radicalaires de H2O2 
Le type de réactions et de produits obtenus par action sur les composés organiques dépendent 
de la nature et la composition du milieu réactionnel. Le pH et la nature du catalyseur utilisé 
peuvent conduire à une grande variété de réactions et donc à des résultats différents pour un 
même réactif.  
L’activation du peroxyde d’hydrogène est l’une des voies les plus intéressantes d’utilisation 
de ce composé. Elle conduit à la production d’entités radicalaires comme OH• et le radical  
perhydroxyle (HO2•), avec un potentiel d’oxydoréduction très élevé, ce qui permet d’oxyder 
des composés organiques réfractaires dont les plus étudiés ont été les phénols. La méthode 
usuelle d’activation est l’utilisation de sels ou d’oxydes métalliques qui catalysent la réaction 
de décomposition, tels que ceux de fer ou ceux de cuivre (Roques, 1990). La possibilité 
d’utilisation du H2O2 pour oxyder la matière organique des boues à température ambiante 
représente une bonne alternative au lieu d’utiliser d’autres traitements oxydants qui 
nécessitent des températures et des pressions très hautes (par exemple l’oxydation par voie 
humide) de l’ordre de 200 à 370°C et de 50 à 150 bars (Delgenès et al., 2000).  
L’oxydation par H2O2 a été généralement catalysée avec les cations Fe2+ et Fe3+ à température 
ambiante pour traiter des eaux résiduaires peu chargées en matières organiques. Néanmoins, 
l’efficacité du traitement peut augmenter à plus haute température et on peut même arriver à 
l’oxydation totale, en CO2 et H2O, de la matière organique des effluents à épurer. Foussard et 
al. (1986) et Debellefontaine et al. (1987) (cités par Roques, 1990) ont utilisé le peroxyde 
d’hydrogène dans l’intervalle de température entre 90 et 150°C, pour dégrader des composés 
particulièrement réfractaires à l’oxydation en phase aqueuse : l’acide formique et l’acide 
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acétique. Cette activation par la température a été aussi constatée par Rivas et al. (2003), Fang 
et al. (1999) Curreli et al. (1997), Trombotto et al. (2000) et Stoffler et Luft (1999). 
 De nombreux travaux ont été publiés concernant la décomposition catalytique du peroxyde 
d’hydrogène. Ces travaux montrent qu’il y a beaucoup d’éléments pouvant catalyser cette 
décomposition (Cr, Mn, Fe, Co, Ni, Cu, Ag, Pt…). Toutefois, le couple H2O2/Fe2+ est le plus 
utilisé et porte le nom de réactif de Fenton. Cette préférence pour le fer comme catalyseur est 
due à  son activité comparable à l’activité des autres métaux et à sa toxicité beaucoup plus 
faible. Le réactif de Fenton est  non toxique (il se décompose en H2O, O2 et Fe(OH)3), le coût 
du fer est bas et il peut être régénéré par la méthode électrolytique.  
La décomposition radicalaire en présence de fer peut être initiée par un sel ferreux (Fe2+) ou 
par un sel ferrique (Fe3+). Les principales réactions mises en jeu seraient les suivantes : 
Etape d’initiation : −•++ ++→+ OHOHFeOHFe 3222     (1.10)   
ou bien 
+•++ ++→++ OHHOFeOHOHFe 32
2
222
3    (1.11) 
Etape de propagation : •• +→+ 2222 HOOHOHOH                (1.12) 
Etape de terminaison : +−+• +→+ 32 FeOHFeOH     (1.13) 
+−+• +→+ 32
2
2 FeHOFeHO     (1.14) 
++•+ ++→++ OHOFeOHHOFe 32
2
22
3   (1.15) 
1.4.2.3  Influence du rapport [H2O2]/[Fe2+] 
Pour une valeur faible du rapport [H2O2]/[Fe2+] et à pH entre 0 et 3 (Roques, 1990), les 
réactions d’initiation et de terminaison sont prédominantes. L’augmentation de ce rapport 
favorise la réaction de propagation (1.12), c’est-à-dire la formation du radical HO2•  et de 
l’oxygène qui est dégagé parce que la réaction (1.15) est favorisée à cause de la présence de 
ce radical. Dans le cas de larges excès de peroxyde, il s’établit un état stationnaire pour les 
radicaux et le fer. La réaction (1.13) devient sans influence et les réactions (1.14) et (1.15) 
deviennent compétitives et contrôlent le processus. 
1.4.2.4 Décomposition en milieu basique  
En milieu basique le H2O2 réagit avec un ion hydroxyle pour donner un ion perhydroxyde 
OOH- selon le schéma 
H2O2 + -OH ↔ -OOH + H2O              (1.16) 
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L’anion perhydroxyde, très réactif, réagit spontanément avec une autre molécule de peroxyde 
en absence d’autres réactifs selon la réaction 
OOH- + H2O2 ↔ H2O + OH- + O2             (1.17) 
Cette réaction explique donc l’instabilité toujours observée en milieu basique ainsi que le 
dégagement d’oxygène.  
La présence d’un composé organique, contenant des sites électrophiles conduit à une réaction 
d’oxydation compétitive avec la réaction (1.17). Cependant, le plus souvent cette dernière 
réaction demeure rapide et la mise en œuvre de H2O2 dans ces conditions conduit à une 
décomposition parasite produisant O2 en quantité importante. Nous chercherons cependant à 
vérifier cette affirmation, car les concentrations en matière organique de nos milieux sont très 
élevées. Les compétitions classiques ne sont peut être plus dominantes. 
1.4.2.5 Décomposition en milieu acide  
En milieu très acide l’équilibre de la réaction (1.4) est totalement déplacé vers la gauche. De 
plus, la solvatation des protons par le peroxyde conduit à une structure très stable ayant un 
très fort caractère électrophile. Seules les molécules qui ont un caractère nucléophile très fort 
(acides, cétones) vont réagir avec H2O2 dans ces conditions. On peut observer la formation de 
peracides à partir des acides organiques et celle de hydroperoxydes à partir des cétones. 
1.4.2.6  Modes d’action du radical hydroxyle sur la matière organique  
Le radical OH• peut réagir, durant les étapes initiales, de plusieurs façons sur les composés 
organiques et minéraux  
a) Par arrachement d’un atome d’hydrogène  
R-H + OH•    →  R• + H2O                                             (1.18) 
      b) Par addition d’une double liaison éthylénique ou aromatique, comme est indiqué dans 
la Figure 1.12. 
 
Figure 1.12 : Addition du radical OH• a une double liaison  
d) Par le transfert d’un électron.  
 Fe2+ +  OH• →  Fe3+  + OH- (une des réactions de terminaison de Fenton)  (1.19) 
CO32+ +OH• →  OH- + CO3• - (piégeage des radicaux OH• )                       (1.20) 
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La vitesse initiale de consommation impliquée dans les réactions du radical OH• sur les 
composés organiques et minéraux est décrite par une loi cinétique d’ordre 2 :  
Si on reprend la réaction en représentant un composé R-H par M 
OH•  + M →  Produits                                                                               (1.21) 
et         
[ ] [ ] [ ]•• ××=− OHMk
dt
OHd
M                                                             (1.22) 
Où la constante  cinétique d’ordre  2, kM (en solution aqueuse), est comprise généralement 
entre 107 et 1010 L /mol.s et dépend de la nature du composé organique attaqué par ce radical. 
Le radical réagit plus rapidement sur les composés insaturés étant donné la présence des 
doubles liaisons (insaturées) éthyléniques et aromatiques. Cette réactivité décroît avec les 
composés à chaîne saturée (aliphatiques) et elle est faible sur les acides organiques  qui sont 
des sous-produits d’oxydation comme les acides acétique, maleique, malonique et oxalique 
(Bigda, 1995). 
En ce qui concerne la réactivité des composés aromatiques, celle-ci est plus forte avec des 
composés possédant des groupements activants (dérivés de l’aniline et du phénol) que sur 
ceux qui ont des groupements désactivants (Bigda, 1995; Baldoni-Andrey, 2001). 
Le radical OH• est un oxydant très peu sélectif vue la large gamme de composés avec laquelle 
il peut réagir. Cependant cette réactivité implique une durée de vie et des concentrations dans 
le milieu réactionnel instantanées faibles.  
La présence de certains composés peut diminuer l’efficacité d’action des radicaux sur la 
matière organique. En effet, les ions bicarbonate (Andreozzi et al., 1999) et le Fe3+ peuvent 
neutraliser le pouvoir oxydant des radicaux hydroxyle. Il y a d’autres pièges à radicaux 
connus tels que le thiourée et le diméthyl sulfoxyde (DMSO), parmi d’autres composés plutôt 
rares dans les eaux résiduaires urbaines (Burch, 1989). 
1.4.2.7  Les radicaux organiques  R• et leur parcours 
Ces radicaux organiques peuvent participer à des réactions de terminaison et de propagation. 
Parmi les réactions de terminaison nous pouvons citer : 
a) La dimérisation entre deux radicaux organiques R•  laquelle est favorisée par l’absence 
d’oxygène, 
R•  +  R•   →   R-R          (1.23) 
b)  La recombinaison avec un radical OH• pour former un composé hydroxylé, 
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R•  +  OH•  →   R- OH            (1.24) 
c) Les réactions avec Fe3+ ou Fe2+,  
Fe3+  +  R•   → Fe2+  +  R+  (et donc R+   +  OH-  →   R-OH)      (1.25) 
Fe2+    +  R•   → Fe3+  +  R-   (et donc R-   +  H+  →   R-H)        (1.26) 
Evidemment, les réactions entre parenthèses dépendent de la présence d’ions OH- ou H+  (et, 
donc, du pH du milieu réactionnel). 
En ce qui concerne les réactions de propagation, qui sont des réactions clés pendant le 
traitement oxydant, ces radicaux peuvent réagir avec d’autres composés organiques ou avec 
l’oxygène dissous dont la réaction est très rapide (k de 108 à 109 L.mol-1s-1) pour former des 
radicaux peroxydés R’•  et ROO•  instables : 
R•  +  R’H  →   R- H + R’•        (1.27) 
R•  +  O2  → ROO•         (1.28) 
Ces radicaux ROO• se décomposent selon deux voies principales : monomoléculaire ou 
bimoléculaire. Dans la première il y a une libération de radicaux O2•-/HO2• 
(superoxyde/hydroperoxyle). Dans la deuxième, il y a la formation d’aldéhydes et de cétones 
possédant le même nombre d’atomes de carbone ou des sous-produits possédant moins 
d’atomes de carbone, par rupture de la liaison C-C.  Il est possible aussi d’obtenir des espèces 
radicalaires, telles que O2•-/ HO2•, R-O• et  R•. 
Dans la section suivante on donnera exemples des mécanismes de dégradation de quelques 
composés par le radical hydroxyle. 
1.4.2.8  Action des radicaux OH• sur les composés aliphatiques simples 
Pendant ces réactions un atome d’hydrogène est arraché à des molécules possédant une chaîne 
aliphatique reliée à un groupe fonctionnel oxygéné. A titre d’exemple, nous présentons la 
réaction du radical OH•  avec l’éthanol et les produits possibles. 
                                        →  H2O + CH3-CH2-O•           2,5%     (1.29) 
CH3-CH2-OH + OH•     →  H2O + CH3-•CH-OH       84,3%     (1.30) 
                                        →  H2O + •CH2-CH2-OH     13,2%      (1.31) 
avec k = 1,6 x 109 L mol-1s-1 (à pH 7). D’après Simic et al. (1969, cités par Baldony-
Andrey,2001), la réaction (1.30) est majoritaire pour l’éthanol, mais aussi pour le méthanol et 
l’isopropanol. Ensuite, une chaîne de réactions conduit à d’autres produits, tels que 
l’acétaldéhyde, l’acide acétique, le glycol aldéhyde, l’éthylène glycol et H2O2. 
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En général, les constantes de réaction pour les alcanes, les alcènes et les aromatiques vont de 
107-109 et 109-1010, respectivement, ce qui représente un avantage d’utilisation pour une large 
gamme de composés normalement difficiles à traiter.  
Kaczmarek et al. (1995) ont étudié les mécanismes d’action des radicaux hydroxyle et 
hydroperoxyle (OH• et HO2• ). Selon ces chercheurs l’addition du radical OH• aux anneaux 
aromatiques est plus facile que l’abstraction d’un atome d’hydrogène à partir d’un atome 
tertiaire de carbone. D’autres réactions peuvent avoir lieu entre les radicaux OH• et les acides 
polycarboxyliques et polydiènes par abstraction d’hydrogène ou par réaction avec un radical 
polymérique. En fait, les radicaux OH• peuvent extraire ces atomes d’hydrogène de carbones 
primaires ou secondaires (éthane, propane, h-butane, isobutane, etc.). Les deux radicaux (OH• 
et HO2•) peuvent réagir avec de plusieurs polymères et contribuer à les dégrader. Les radicaux 
OH• sont les produits de la décomposition thermique des groupes hydroperoxyde formés dans 
les polymères pendant la dégradation thermique et photo-oxydante. Cela signifie que 
l’oxydation de certains polymères produit à son tour des radicaux hydroxyle qui peuvent 
continuer l’attaque oxydative. 
1.4.2.9  Action sur les acides organiques  
Les études de Hayek et Doré (1985) (cités par Roques, 1990) sur l’oxydation par réactif de 
Fenton de plusieurs acides carboxyliques, qui sont les produits de l’ouverture des cycles 
aromatiques, donc, ils sont intermédiaires dans la réaction d’oxydation où une part de l’eau 
oxygénée n’est pas consommée  (Tableau 1.8).   
Evidemment, l’attaque de ces acides organiques est limitée, et l’on observe un abattement 
maximum de 37 % du COT pour l’acide tartrique et une consommation de 18% du peroxyde  
ajouté. On a effectué ces expériences à température ambiante, avec un temps de contact d’une 
heure. La concentration de peroxyde utilisée: 10-2 mol/L et 10-4 mol/L pour le Fe2+. Pour tous 
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Tableau 1.8 : Diminution du COT et disparition du H2O2 dans le cas des acides aliphatiques 
d’après Hayek et Doré (1985), cités par Roques (1990). 
Réactifs H2O2 consommé  
(%) 
Abattement COT (%) 
Acide trans – trans muconique 6.5 3.4 
Acide fumarique 16 19 
Acide tartrique 23 37.5 
Acide acétique 18 2 
* Acide glyoxalique 10 34 
Acide valérique CH3(CH2)3COOH 0 0 
Acide oxalique 6.5 0 
Acide malonique 3 - 




            (*) H2O2 = 5.10-3 mol/L  
En effet,  la présence de peroxyde résiduel a été déjà observée lors de l’oxydation de 
surfactants non ioniques (Kitis et al., 1999) et dans le pré-traitement de saumures d’olive 
verte (Rivas et al., 2003). Ces auteurs ont attribué ce phénomène aux voies inefficaces de 
décomposition.  
1.5. LE PEROXYDE D’HYDROGENE DANS LE TRAITEMENT DE 
DECHETS 
Les applications du peroxyde d’hydrogène dépendent de ses propriétés comme agent oxydant 
puissant de caractère acide et comme une source de radicaux libres. Ses nombreuses 
applications incluent le blanchiment de tissus textiles, de pulpes à papier (Schnell et al.,1997), 
le traitement de l’eau résiduaire et la détoxification des effluents  industriels, tant liquides que 
gazeux (Kang et al., 1999). Son utilisation dans l’élimination de sulfites, hypochlorites, 
nitrites, composés organiques et chlore a été reportée (Neyens et al., 2003). 
1.5.1. Traitement de la lignine et des résidus agricoles par H2O2 
Kislenko et Berlin (1996) ont étudié l’effet du H2O2 sur des dérivés de la lignine (nitrolignine 
et acide ligno sulfonique, ALS). Ils ont traité le ALS (0,43 moL/L) avec H2O2 à trois 
concentrations 0,148; 0,295  et 0,591 molH2O2/molALS, pendant 5 h à 70°C. Ils ont obtenu la 
génération des composés avec des groupes carboxyle (-COOH), groupes cétone (C=O) et 
quinones. Plus la concentration de H2O2 augmente, plus la présence de ces groupes 
fonctionnels est importante  dans les produits de  réaction. Une autre conclusion de ce travail 
concerne l’évidence de l’attaque du peroxyde sur les chaînes  aliphatiques des composés 
lignocellulosiques plutôt que sur l’anneau aromatique et la production d’acide acétique 
                                                                                                                     Etude Bibliographique 
 38
comme produit final. La différence des conditions d’opération dans cette étude par rapport 
aux autres est l’addition de H2O2 en grande quantité et à température relativement élevée.  
Gould (1984a) a démontré par différents travaux sur la dégradation de résidus agricoles que le 
pH optimal pour le traitement oxydant est plutôt alcalin. Il trouve que 50% de la lignine de blé 
est solubilisée après 25 h de traitement alcalin à pH 11,5 avec H2O2 à 1%. Les rendements de 
production d’alcool obtenus sur résidus de maïs traités de la même façon sont élevés : 80-90% 
confirmant la biodégradabilité des produits formés. Ces expériences ont été réalisées à 
température ambiante. En revanche, l’auteur (Gould, 1984b) observe un dégagement 
d’oxygène et des changements structurels dans la lignine. Pour expliquer le taux limité de 
solubilisation, il propose un mécanisme basé sur la dissociation de H2O2 pour former l’ion 
hydroperoxyde HOO- avec un pKa de 11,6. Cet anion peut alors réagir avec une molécule non 
dissociée de H2O2 pour former des radicaux hydroxyles. Le mécanisme de production de 
radicaux proposé par cet auteur est reproduit par les équations 1.32 à 1.35. 
 H2O2  ↔ HOO-   +  H+                 (1.32) 
            HOO-   +  H2O2  ↔ H2O + OH• +  •O2-               (1.33) 
S’il n’ y a pas d’autres réactifs, les radicaux hydroxyles et les radicaux superoxydes vont 
réagir entre eux pour former de l’eau et de l’oxygène. 
OH• +  •O2-  +    H+   →   O2  +  H2O                                                                   (1.34) 
Et globalement  
H2O2  +  HOO- + H+   → O2  +  2H2O                                                                 (1.35) 
Ce qui veut dire que la quantité maximale d’oxygène qui peut être dégagée de la solution 
alcaline équivaut à la moitié de la concentration molaire du H2O2 initial. Tout cela en absence 
de matière organique dans le milieu réactionnel. S’il y a des composés organiques présents 
dans le milieu, une partie des radicaux formés est incorporée dans les produits d’oxydation 
des composés ligno-céllulosiques. Gould suggère aussi qu’une réaction de type Fenton peut 
détourner le mécanisme vers la génération d’oxygène.  
Fang et al. (1999) dans leur étude de la dégradation de la lignine avec du peroxyde 
d’hydrogène à pH alcalin, observe que le peroxyde se décompose en produisant de l’eau et de 
l’anion hydroperoxyde, et cet anion réagit avec le peroxyde en formant des radicaux 
hydroxyle. Cela coïncide avec ce qui a été proposé par Gould (1984a). Dans ces conditions, la 
dégradation de la lignine produit des composés solubles dans l’eau avec de poids moléculaire 
faible et l’hémicéllulose se solubilise. Les auteurs suggèrent que les radicaux hydroxyle et 
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hydroperoxyle sont capables de solubiliser, à pH fortement basique, la lignine et 
l’hemicéllulose en attaquant les liaisons éther.   
1.5.1.1 Traitements à effet d’augmenter la biodégradabilité 
Il est fondamental de connaître l’effet du traitement sur la biodégradabilité des déchets  
traités, soit des boues organiques soit des déchets agricoles ou des molécules réfractaires. 
L’augmentation de la biodégradabilité est le but de tout  traitement puisque cela permettra de 
minéraliser les déchets et donc de réduire leur masse finale. 
Dans ce domaine, les d’études existantes sont plutôt rares. Chamarro et al. (2001) ont étudié 
la biodégradabilité de plusieurs composés traités par réactif de Fenton : phénol, 4-
chlorophenol, 2-4-dichlorophenol et nitrobenzène. Après avoir mesuré la DBO21 les auteurs 
ont trouvé un rapport DBO/DCO=0,33 pour les produit du traitement du phénol, les autres 
composés ayant conduit à un faible rapport DBO/DCO.  
Schnell et al. (1997) dans leur étude du blanchiment de matières premières dans la production 
de papier, trouvent une biodégradabilité anaérobie de 40% dans l’effluent de fibres végétales 
de différents types de bois broyés. La DBO5 et la DCO filtrable dans l’effluent ont été 
diminuées de 87-95% et de 70-77%, respectivement, pour le traitement des fibres de bois avec 
H2O2 en milieu basique.  
Adams et Kuzhikannil (2000) ont étudié l’effet du traitement d’amines quaternaires 
(surfactants), par le système H2O2 basique/UV et ont obtenu 90% de biodégradabilité pour les 
trois amines aromatiques testées. Toutefois, la biodégradabilité d’une amine non-aromatique 
n’a pas été amélioré du tout.  Des produits inhibiteurs ont pu être générés.  
1.5.2. Traitement des boues par H2O2 
Il existe en général peu de travaux qui s’occupent du traitement oxydant des boues organiques 
d’origine non industrielle. La plupart des 333 publications citées par Gogate et Pandit (2003) 
dans leur revue portent sur l’utilisation des technologies qui combinent peroxyde d’hydrogène 
(sous forme de réactif de Fenton), ozone, ultrasons et radiation UV pour l’oxydation d’une 
molécule spécifique.   
Dans ce sujet, nous avons déjà cité l’étude de Jomaa et al. (2003) dans la section 1.3.1.6. De 
même, Neyens et al. (2003) ont traité des boues (55% de solides organiques secs). Les 
conditions d’opération utilisées étaient : pH ajusté à une valeur de 3 avec de l’acide 
sulfurique, 1,67 g Fe2+/kg matière sèche, dose de H2O2 : 5-50 g/kgMS, pression et 
température ambiante et temps de contact entre 60 et 90 min, en fonction de la dose utilisée de 
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peroxyde, ils ont observé que plus la dose de peroxyde augmente plus la solubilisation de la 
matière particulaire augmente. On a obtenu une réduction des matières sèches de presque 30% 
dans les boues traitées. 
Les auteurs constatent également une augmentation de la matière solubilisée dans le filtrat des 
boues traitées proportionnellement à la dose injectée avec une valeur maximale pour 
25gH2O2/kgMS.  Ils proposent un mécanisme d’ouverture de noyaux aromatiques par les 
radicaux hydroxyle : 
L’addition du OH•  ouvre le noyau aromatique jusqu’à la formation d’un acide dicarboxilique 
(Neyens et al., 2003). De même, les radicaux peuvent ouvrir les liaisons non saturées des 
alcènes, et produire des radicaux organiques R•. Ceux ci sont très réactifs et peuvent être 
ultérieurement oxydés. Il est intéressant de constater que l’action de H2O2 conduit à des 
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1.6. CONCLUSION 
En ce qui concerne les traitements oxydants, nous pouvons en tirer les conclusions suivantes: 
1. La plupart des traitements où intervient le H2O2, décrits dans la littérature spécialisée, 
correspond aux traitements combinés Fe2+/H2O2 (réactif de fenton), H2O2/UV, H2O2 /O3, 
normalement faits a température ambiante. La combinaison d’un traitement thermo-
oxydant n’a pas été considérée comme une alternative pour l’activation du peroxyde et la 
production de radicaux hydroxyle. 
2. Les études sur les mécanismes d’action de H2O2 sur des macromolécules organiques et les 
boues sont peu nombreuses. De même, la biodégradabilité des produits formés n’est 
souvent pas mesurée. 
3. Les réactions où sont impliqués les radicaux hydroxyle ne sont pas spécifiques ce qui 
représente un avantage majeur pour son application. 
4. Les mécanismes d’action des radicaux hydroxyle sont incertains et les produits des 
réactions peuvent varier en raison des conditions opératoires du traitement oxydant (pH, 
température, temps de contact, dose appliquée de peroxyde, nature des molécules 
traitées...). L’efficacité de chaque traitement peut donc varier en terme de biodégradabilité 
des produits. 
5. Les temps de contact utilisés sont en général longs (de quelques heures à plusieurs jours). 
6. Le pH représente un paramètre clé dans le traitements par H2O2. Cependant, les auteurs 
travaillent à pH fortement acide pour les traitements par réactif de Fenton et à pH voisin 
de la neutralité ou nettement dans la région des pH basiques pour les traitements avec 
H2O2 seul ou combiné avec UV ou O3. Il est difficile de trancher sur une valeur de pH à 
retenir pour notre étude.  
7. Il est donc nécessaire d’approfondir dans les études de ce type de traitements afin 
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1.7. PROBLEMATIQUE 
En comparaison des autres technologies existantes, l’utilisation d’une technologie 
d’oxydation apparaît comme l’une des plus performantes pour répondre au problème actuel de 
réduction de la production de boue. En effet, en particulier pour le peroxyde d’hydrogène, il 
est probable que l’oxydation permettra de solubiliser toute la matière organique présente dans 
la boue en engendrant une augmentation de la biodégradabilité des produits de la réaction. 
Ces performances potentielles doivent cependant être confirmées. De plus, il s’avère que les 
réactions d’oxydation mettant en jeu le peroxyde d’hydrogène sont très complexes et 
soumises à l’influence de très nombreux paramètres. 
La problématique de cette étude sera donc de définir : 
9 Les capacités d’un traitement oxydant utilisant le peroxyde d’hydrogène sur la 
solubilisation de la matière d’une boue. On différenciera, en particulier, l’effet propre 
de l’oxydation de celui de l’effet température. On différenciera également les effets 
sur la matière organique de ceux sur la matière minérale. Des hypothèses  seront 
émises sur l’action de l’H2O2 sur une boue. (Résultats – Chapitre 3) 
9 L’influence de certains paramètres opératoires comme l’effet du pH initial de la boue, 
l’effet de l’ajout de Fe2+ et l’effet du mode d’apport de H2O2 sur les capacités de 
solubilisation de la matière organique et de la matière minérale d’une boue. (Résultats 
–Chapitre 4 ) 
9 Les capacités de réduction de la production de boues du système combiné oxydation 
par H2O2-Traitement par boues activées. Nous tenterons d’expliquer les liens existants 
entre les performances du procédé (production de boue, épuration …) et effets 
d’oxydation chimique. (Résultats – Chapitre 5). 
9 Enfin, nous conclurons sur l’intérêt du traitement oxydant dans le traitement pour la 
réduction de la production de boues. Nous prendrons en compte non seulement les 
performances de réduction de boue, mais aussi l’impact du traitement appliqué sur 
l’ensemble de la filière d’épuration 
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2. MATERIEL ET METHODES 
2.1. INTRODUCTION 
Nous allons tout d’abord présenter le matériel utilisé ainsi que les caractéristiques de 
fonctionnement puis nous présenterons les méthodes d’analyse utilisées ainsi que les calculs 
permettant de déterminer des paramètres de fonctionnement des réacteurs. 
2.2. MANIPULATIONS EN REACTEUR FERME  
2.2.1. Les boues utilisées 
Deux différents types de boues ont été utilisées dans cette étude :  
1. Des boues digérées anaérobies dont les caractéristiques sont montrées au Tableau 2.1. 
Tableau 2.1 : Caractéristiques des boues digérées en anaérobie utilisées pendant les 
traitements de solubilisation. 
Caractéristiques des boues du réacteur de digestion 
anaérobie  
Concentration 24-25 gMES/L 
Température 35°C 
PH 7,8-8 
Volume d’opération 5 L 
Age des boues, θb ( =θh) 20 jours 
Régime Permanent 
Origine STEP Ginestous 
 
Ces boues digérées, d’une qualité uniforme, ont été obtenues d’un pilote préalablement 
stabilisé (pendant deux mois) avec une production de méthane et CO2 maximales.  
2. Des boues activées dont les caractéristiques sont montrées au Tableau 2.2. 
Tableau 2.2 : Caractéristiques des boues activées utilisées pendant le couplage BA-traitement 
thermo-oxydant. 
Age de boues apparent 13-15 j 
Concentration 2 g MES /L 
MVS/MES  0,75-0,85 
PH ~7 
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2.2.2. Réacteur de traitement thermique 
Le traitement thermique des boues a été fait en batch à l’aide d’un bain-marie, adapté avec un 
bêcher en acier inoxydable de 2 litres de capacité avec une couvercle en plastique comportant 
deux orifices, l’un pour mesurer la température des boues traitées et l’autre pour le 
prélèvement des boues traitées à la seringue. 
 
Figure 2.1 : Représentation schématique de l’unité de traitement utilisée pour les expériences 
en batch pour déterminer les conditions d’opération optimales pour le traitement oxydant. 
Un schéma du système de traitement est montré à la Figure 2.1. Les boues mises sont agitées 
à 300 tr/min et maintenues à la température de consigne, pendant 1 h.  
Les traitements thermiques ont été faits avec la boue du digesteur diluée pour obtenir une 
concentration de 10 gMES/L. Nous avons désigné 4 températures pour les traitements 
thermiques: 60, 70, 80 et  95°C. Le temps de traitement a été 60 minutes à la température 
désignée plus le temps nécessaire pour y arriver (10 environ).  
La boue a été mise dans le bêcher de traitement au moment où la température de consigne a 
été atteinte dans l’eau du bain. A ce moment-là le premier échantillon a été prélevé à la 
seringue. Tous les échantillons ont été refroidis après leur prélèvement, puis ils ont été 
analysés comme le montre la Figure 2.2. Nous avons prélevé 30 ml de boue traitée toutes les 
10 min, sur cet échantillon on a réalisé la détermination de la DCO après centrifugation et des 
MVS.  









Figure 2.2 : Démarche analytique suivie pour les échantillons prélevés lors du traitement 
thermique. 
2.2.3. Réacteur de Traitement oxydant  
Une fois connue la performance du traitement thermique seul, nous avons réalisé un 
traitement thermo-oxydant. Ce traitement a été réalisé en batch à différents pH initiaux à 60°C 
et 95°C. Les boues utilisées ont été produites selon deux âges de boues différents: 20 et 3 
jours. Les différentes conditions opératoires utilisées sont montrées au Tableau 2.3. 
Tableau 2.3 : Les traitements thermo-oxydants et leurs conditions opératoires. 
Conditions opératoires testées 














T+H2O2 -1 8 95 35 3* 20  Durant 1 h 
T+H2O2 -2 2 95 35 3 20 Durant 1 h 
T+H2O2 -3 8 95 35 3 20 Durant 1 h 
T+H2O2 -4 7,4 95 35 3 3 Durant 1 h 
T+H2O2 -5 8 95 35 3 3 A t = 0 
T+H2O2 -6 8 95 35 3 3 Durant 1 h 
T+H2O2 -7 6,2 95 35 3 3 Durant 1 h 
T+H2O2 -8 8 95 35 3** 3 Durant 2 h 
* Débit de 0,245 gH2O2/min de l’expérience 1 à  7.   
** Débit de 0,122 gH2O2/min. 
 
Etant donnée l’interférence du H2O2 présent dans les boues sur la méthode de mesure de la 
DCO, l’évolution de la matière organique a été quantifiée par la mesure du carbone total (CT) 
et du carbone organique total (COT). 
Pour cette série d’expériences nous avons utilisé le même système décrit à la Figure 2.2 avec 
l’addition d’une pompe péristaltique de débit réglable pour injecter le peroxyde à la vitesse 
désirée depuis un réservoir maintenu à basse température. Les échantillons prélevés ont été 
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refroidis dans de la glace, et le H2O2 résiduel a été dosé après le prélèvement de chaque 
échantillon. 
Le volume initial préparé de boues a été de 550 ml. Un échantillon de 50 ml est prélevé avant 
de commencer le traitement pour analyses. On a donc traité 500 ml de boue pour chaque 
traitement. Les boues prélevées du réacteur anaérobie ont été diluées pour l’obtention d’une 
concentration en MES de 10 g/L. Les 500 ml des ces boues introduits dans le réacteur 
d’oxydation sont alors chauffées jusqu’à la température d’opération grâce au bain 
thermostaté. La température monte jusqu’à 95°C en 10 minutes environ. Au moment où les 
boues arrivent à la température de consigne, le peroxyde d’hydrogène est ajouté en continu 
pendant une heure. Le pH de chaque batch de boues a été ajusté avant de commencer chaque 
traitement.  
30 ml boues traitées sont prélevés toutes les 5 min pendant les 30 premières minutes du 
traitement et puis toutes le 10 minutes afin de suivre l’oxydation au cours du temps. La 
réaction dans chaque échantillon est arrêtée par ajout d’acide phosphorique concentré et par 
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2.3. PROCEDE COMBINE TRAITEMENT PAR BOUES ACTIVEES 
ET PAR OXYDATION CHIMIQUE AU PEROXYDE 
D’HYDROGENE 
2.3.1. L’eau usée alimentant le pilote 
L’alimentation des deux réacteurs est constituée des ERU du réseau urbain de Toulouse, 
laquelle est préalablement dégrillée (on élimine les particules >8 mm), décantée légèrement 
pendant 15 min (afin de pouvoir éliminer les sables) et stockée à 4°C pour limiter au 
minimum son évolution et garantir une alimentation d’une faible variabilité. Cette 
alimentation se fait avec un débit de 34-36 L.j-1 et est changée deux fois par semaine. Les 
caractéristiques moyennes de l’eau sont présentées dans le Tableau 2.4.  












178 102 311 140 50-62 
On alimente aussi le pilote pendant les phases d’anoxie avec une solution synthétique dont la 
composition est présentée au Tableau 2.5. L’utilisation de cette solution synthétique en plus 
des ERU a pour objectif l’amélioration de la dénitrification. Cette alimentation est constituée 
d’amidon, de propionate de sodium, d’acétate de sodium et d’éthanol. La DCO moyenne de 
cette solution est de 3000 mg DCO/L qui, rapportée au volume d’ERU entrant équivaut à une 
DCO moyenne de 62 mg DCO/L d’ERU (soit un peu moins de 20% de la DCOERU). Pour 
limiter sa dégradation, cette solution est conservée à 4°C. 
Tableau 2.5: Composition chimique du complément de la DCO alimentée. 
Constituant Concentration 
Propionate de sodium 25 mg/L 
Acétate de sodium 22 mg/L 
Amidon soluble 27,75 mg/L 
Ethanol 2,25 mL/L 
2.3.2. Les réacteurs biologiques 
Une fois déterminées les meilleures conditions d’opération pour la solubilisation de la matière 
organique de boues (pH, façon d’ajout du H2O2), le procédé combiné d’épuration a été mis en 
place. 
Le pilote est composé de deux lignes :  
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1 Une des lignes constitue un système d’épuration à boue activée conventionnel de type 
aération séquencée pour l’élimination dans le même bassin de la pollution carbonée et 
azotée. 
2 La seconde ligne est identique à la première, mais elle est couplée à un réacteur 




























Figure 2.4 : Représentation schématique des lignes de traitement à boues activées utilisées et 
de l’unité de traitement oxydant attachée à un des réacteurs. 
 Le réacteur biologique, véritable cœur du procédé d’épuration, est constitué d’un cylindre en 
PVC transparent de 28 centimètres de diamètre, contenant 26 litres de liqueur mixte. Il est 
muni d’un système d’agitation mécanique, constitué de pales de type hélice, permettant 
l’homogénéisation du milieu. L’air est insufflé à travers un tuyau hélicoïdal percé placé au 
fond du réacteur. L’aération se fait avec de l’air comprimé et la concentration en oxygène 
dissous dans le réacteur est maintenue supérieure à 2 mg/L durant les phases aérées. 
L’aération du réacteur se fait de façon alternée créant ainsi une phase aérée durant 45 minutes, 
et une phase d’anoxie de 45 minutes.  
Le réacteur est relié à un décanteur de forme cylindro-conique de 4 litres dont le rôle est 
d’assurer une séparation satisfaisante de la biomasse de l’eau traitée et de permettre, par 
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ailleurs, un premier épaississement des boues biologiques décantées. Les clarificateurs ou 
décanteurs du procédé à boues activées doivent avoir une grande efficacité: en recevant une 
liqueur mixte de boues activées à une concentration voisine de 3 à 4 g/L en matières en 
suspension, ils doivent être capables de restituer une eau clarifiée n’en contenant plus que 30 
mg/L au maximum. 
Dans les décanteurs utilisés dans ce système, un racleur mis en contact avec la paroi intérieure 
de la partie conique prévient la formation de dépôts de boues qui pourraient faire obstacle au 
processus de décantation. Le fond est à son tour reliée au réacteur afin de renvoyer les boues 
ainsi concentrées à l’aide d’une pompe de recirculation. Ce système va permettre de limiter 
l’accumulation de boues dans le décanteur. Le taux de recirculation a été fixé à 150 % du 
débit d’alimentation de l’eau usée. 
Afin de maintenir une charge massique constante le débit de purge des boues est fixé de 
manière à maintenir une concentration en MES constante dans le réacteur, autour de 2 
gMES/L. Les caractéristiques du pilote sont détaillées dans le Tableau 2.6.  
Tableau 2.6 : Caractéristiques des pilotes utilisés. 
Domaine de variation 
Paramètres Réacteur 1  (Témoin) Réacteur 2 (Traité) 
Charge volumique appliquée (g DCOt/L .j) 0,5-0,6 0,5 
Charge massique appliquée (g DCOt.g MES.j-1) 0,2-0.3 0,2-0,3 
Age de boues apparent (j)* 12-15 12-15 
MES (g MES /L) 2 2 
MVS/MES (%) 0,85 0,7-0,75 
Facteur de temps aérobie (%) 50 50 
% élimination de la DCO 80-90 70-80 
 
2.3.3. L’unité de traitement oxydant 
Le réacteur de traitement, appelé aussi contacteur, est composé d’un réacteur en verre à 
double enveloppe de 2 litres de volume et d’un ensemble de périphériques qui ont pour but 
garantir les conditions d’opération utilisées. En effet, pour maintenir la température de 
consigne, réaliser le dosage de soude et de peroxyde et contrôler la durée de chaque cycle, 
nous nous sommes servi d’un automate (représenté dans la Figure 2.5 par le boîtier de 
contrôle).  
Le réacteur d’oxydation est relié au pilote mais fonctionne comme un réacteur fermé pendant 
l’oxydation. Le pH de la boue soumise au traitement est ajusté à une valeur de 8 environ pour 
une température de 20°C à l’aide de soude 1 N. Le peroxyde est alimenté lorsque la 
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température de consigne est atteinte. Chacune des solutions liquides est ajoutée à l’aide d’une 
pompe péristaltique pour verser de façon programmée la soude ou le peroxyde (Figure 2.5). 
Un cycle complet de traitement thermo-oxydant comprend les phases suivantes  : 
1 La pompe 3 (voir Figure 2.5) envoie au contacteur 1,5 l de boue provenant du pilote 
correspondant. 
2 Le système d’électrovannes permet de chauffer le contacteur à l’aide de la double 
enveloppe jusqu’à 93°C. On a décidé de le préchauffer afin de réduire le temps de 
montée en température dans le contacteur, de cette façon à l’entrée de la boue dans le 
contacteur on a déjà une température de 85-87°C. 
3 Simultanément à l’entrée de la boue, la soude est versée au contacteur pour assurer un 
milieu basique pour la réaction. 
4 Après 25 min de chauffage on ajoute le peroxyde d’hydrogène avec une dose préfixée 
de 0,3 gH2O2/batch, soit 0,2 gH2O2/L contacteur.  
5 On laisse réagir un temps de contact préfixé (150 min). 
6 Le système d’électrovannes bascule pour commencer le refroidissement du contacteur. 
7  Une fois atteinte une température de 45-50 °C, la boue traitée est renvoyée, par la 
pompe 3, vers le pilote pour que la boue solubilisée soit dégradée. 
L’automate a été programmé pour gérer l’ensemble des pompes d’injection (NaOH, H2O2 et 
boues) et pour échanger les voies par les électrovannes branchées des bains thermostatés, afin 
de permettre soit la montée en température soit le refroidissement du contacteur avant de 
renvoyer la boue au réacteur. De même, la température et le pH dans le contacteur ont été 
suivis à l’aide de deux sondes, reliées à un ordinateur. 









Boue vers /depuis 
le réacteur traité 3
Bain thermostaté







1. Pompe d’ajout de NaOH
2. Pompe d’ajout de H2O2
3. Pompe de remplissage/ 
vidange du contacteur
Ordinateur de recupération
de données de T et pH, relié 
au contacteurStocké à 4°C et à l’abri de la lumière
CONTACTEUR
 
Figure 2.5 : Représentation schématique de l’ensemble de l’unité de traitement oxydant.  
La température (93-95°C) a été choisie d’après es caractérisations précédentes faites en batch. 
On a décidé d’utiliser une température qui permettra d’activer l’oxydation de la boue et qui 
soit facilement atteinte. En plus cette température permet de désactiver les peroxidases 
présentes dans les cellules bactériennes et qui pourraient  décomposer le peroxyde avant qu’il 
puisse agir en solubilisant la matière particualire des boues.     
2.3.4. Vérification des concentrations du peroxyde d’alimentation et du 
NaOH  
Tout  au long de l’application du peroxyde aux boues activées les concentrations du H2O2  
utilisées pour l’injecter au contacteur et du NaOH  utilisé pour alcaliniser le milieu réactionnel 
ont été vérifiées périodiquement. Cette vérification a été faite par  la méthode iodométrique 
(voir section Techniques Analytiques) et par simple neutralisation à l’acide chlorhydrique 1 N 
avec phenolftaléine comme indicateur, respectivement. 
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2.4. TECHNIQUES ANALYTIQUES 
Les techniques utilisées sont répertoriées dans le tableau 2.7.  
Tableau 2.7 : Mesures, matériels et normes utilisées dans le suivi des traitements à boues 
activées avec ou sans traitement couplé. 
Analyse Méthode Appareillage 
DCO Adaptation de la norme AFNOR NFT 
90.101 
Mesure par un DOSIMAT 
MES Norme AFNOR NFT 90.105 Préfiltres Gel Man/centrifugation 
MVS Norme AFNOR NFT 90.925  
NH4+ Micro Nessler Spectrophotomètre HP 8452 A 
Turbidité Norme AFNOR NFT 90.033 Turbidimètre HACH 43900 
COT Combustion et détection par IR COT DC 180 Dohrmann 
Iodométrique  H2O2 
Chlorure de Titane  
 
Nous ne détaillerons dans ce chapitre que les méthodes de dosage du COT et de H2O2. 
2.4.1. Analyses du carbone organique et total 
Lorsque la mesure de la DCO n’est pas possible du fait de la présence de peroxyde 
d’hydrogène, la mesure du Carbone Organique Total (COT) est réalisée. 
On utilise alors un analyseur de carbone organique total (COT DC 180 Dohrmann) équipé 
d’un détecteur infrarouge et d’un intégrateur. Préalablement à la réalisation des mesures, il 
faut étalonner l’analyseur à l’aide d’une solution de phtalate acide de potassium (KHP ou 
C8H5O4K) de 1000 ppm de C. 
Il est possible de mesurer le Carbone Total (CT) et le Carbone Organique (CO) des 
échantillons avec cet analyseur. Préalablement à la mesure de COT, il faut acidifier 
l’échantillon avec trois ou quatre gouttes d’acide phosphorique 20 % et puis dégazer pendant 
10 min  avec l’azote afin d’éliminer toutes les traces de CO2 dissous dans l’échantillon.  
L’échantillon injecté est préalablement minéralisé dans la chambre de combustion à 800 °C. 
La combustion se fait sous un flux d’oxygène ininterrompu, le CO2 produit est acheminé vers 
un séparateur gaz - liquide où le pH faible élimine la vapeur d’eau entraînée. Le CO2 séché 
passe directement dans l’analyseur IR pour être mesuré quantitativement. 
2.4.1.1  Dosage du peroxyde d’hydrogène résiduel : méthode iodométrique 
Le peroxyde d’hydrogène utilisé est une solution commerciale à 35 % en masse (Laboratoires 
ACROS) qui a une densité de 1,13 g/ml. On a utilisé ce réactif pour en faire une solution 35 
g/L, qui a été injectée pendant chaque traitement oxydant et qui a été stockée à 4°C. 
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Il est dosée afin de connaître sa concentration résiduelle et afin d’estimer un rendement de 
solubilisation de la matière organique particulaire dans la boue en fonction de la dose de 
peroxyde introduite.  
2.4.1.1.1 Principe de la méthode 
Cette technique est basée sur l’oxydation des iodures par le peroxyde d’hydrogène (Doré, 
1989) : 
                   2 I- Æ I2 + 2 e-                      (2.1) 
H2O2 + 2 H+ + 2 e- Æ2 H2O                          (2.2)   . 
H2O2 + 2I- + 2 H+ ÆI2 + 2 H2O              (2.3) 
Si l’iodure de potassium et l’acide sulfurique sont utilisés : 
H2O2 + 2 KI + H2SO4 ÆI2 + 2 H2O + K2SO4                                        (2.4)  
L’iode libérée est titrée en retour par une solution de thiosulfate de sodium : 
I2 + 2 Na2S2O3 Æ  Na2S3O6 + 2 NaI                                                      (2.5) 
2.4.1.1.2 Procédure 
Le dosage du H2O2 est fait en ajoutant de l’acide sulfurique dans un Erlenmeyer, à cause de la 
consommation de protons qui a lieu. Il faut diluer, si nécessaire, l’échantillon qui contient le 
peroxyde d’hydrogène, et introduire 10 ml dans la même fiole. Avant le dosage, la solution 
doit reposer entre 5 et 10 minutes. La solution prendra une couleur jaune intense qui peut aller 
jusqu’au marron. Ensuite, le dosage avec du thiosulfate de sodium (de titre connu) peut être 
effectué  jusqu’à la décoloration. 
Le calcul de la concentration de H2O2 résiduelle se fait à l’aide de la formule: 
N(H2O2 ) . V(H2O2 ) = N(thio) . V(thio)                                      (2.6) 
 
Où : 
N(H2O2 ) = eq-g/L de H2O2 résiduelle 
N(thio) = concentration normale de thiosulfate  
V(H2O2 ) = volume d’échantillon des boues diluées 
V(thio) = Volume versé de thiosulfate 
 
2.4.1.2 Dosage du peroxyde d’hydrogène résiduel : méthode au chlorure de 
titanium 
Sachant que, dans ce cas, la dose initial de H2O2 était beaucoup plus faible (de l’ordre de 200 
mg/L) pour le contacteur que celle mesurée auparavant en réacteur fermé, nous avons changé 
de technique pour chercher une gamme de mesure de 10 à 500 mg H2O2/L. C’est pour cela 
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que nous avons déterminé le peroxyde résiduel par chlorure de titanium qui présente une 
gamme de mesure beaucoup plus base (10-5 à 10-2 mol/L ; ou 0,34 à 340 mg/L) que celle du 
thiosulfate de sodium. 
Le principe de cette technique est la formation d’un complexe jaune suite à la réaction des 
ions Ti4+ avec le peroxyde en milieu acide pour produire l’acide pertitanique (H2TiO4), selon 
la réaction (Baldony-Andrey, 2001) : 
Ti4+  +  H2O2  +  2H2O  →   H2TiO4   +   4H+             (2.7) 
La formation de couleur jaune est presque immédiate, et demeure très stable à température 
ambiante. 
 Le protocole expérimental de cette technique consiste en mettre, dans une fiole jaugée de 25 
ml : 
 2 ml d’une solution acide de chlorure de titanium  (10 ml de TiCl4 dans 1 litre d’une 
solution 2N d’acide sulfurique). 
 2 ml d’une solution d’acide sulfurique concentrée (36 N) 
 un volume connu de l’échantillon à analyser 
 de l’eau ultrapure jusqu’au trait de jauge 
On laisse réagir 10 min environ et enfin l’échantillon est lu dans un spectrophotomètre à 410 
nm. Les cuves à utiliser peuvent  être de 1 ou 5 cm de trajet optique.  
2.5. EXPLOITATION DES DIFFERENTES ANALYSES SUR LES 
LIGNES D’EPURATION 
Les différentes analyses vont nous renseigner sur la qualité d’épuration , la qualité des boues 
et la production de boues. Les analyses effectuées dans chacune de ces rubriques sont 
résumées dans le Tableau 2.8. 
Tableau 2.8 : Analyses composant le suivi des lignes et son application. 
Qualité d’épuration Qualité des boues Production des boues 





MES en sortie MES et MVS  
dans le réacteur 
Ammonium 





MVS et MES 
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2.5.1. La qualité d’épuration 
La qualité d’épuration est caractérisée sur les différentes analyses des eaux de sortie. Les 
MES de sortie, la DCO totale vont nous renseigner sur la quantité de particules présentes. 
La production de boue est fonction des conditions opératoires, c’est pourquoi il faut s’assurer 
de travailler à charge massique constante. Le calcul de la DCO éliminée permet cela . 
DCO éliminée = DCO totale (entrée) – DCO préfiltrée (sortie)           (2.8) 
La DCOtotale de les ERU entrante dans le système et les DCOsolubles de l’effluent sortant de la 
ligne d’épuration sont mesurées quotidiennement sur chaque ligne. Ainsi la DCO 
effectivement dégradée (∆DCOjour) peut être calculée grâce à la formule 2.2: 
]*)(**[ spscceejour DCOQQDCOQDCOQDCO +−+=∆             (2.9) 
avec :  
DCOe = DCO entrée(g O2.L -1) 
DCOs = DCO en sortie du système(g O2.L-1) 
DCOc = DCO complémentaire (g O2.L-1) 
Qc : débit de la solution de DCOc (L/j) 
Qp :  débit de purge (L/j) 
Qe : débit d’alimentation en eau usée = Qs (débit de sortie de l’eau épurée, L/j) 
2.5.2.  Détermination de la production de boues 
Si on considère que les matières organiques correspondent à la DCO, on peut ainsi déterminer 
la production de nouvelles bactéries à travers la vitesse de croissance nette, en utilisant un 
rendement de conversion (YH) de matière organique en biomasse. Il faut prendre en compte le 
fait que les micro-organismes meurent, d’où l’introduction d’une constante de décès kd. La 














obsdH                      (2.10) 
Avec X = concentration de boues organiques (en MVS) et Yobs =rendement de conversion de 
DCO observé.    
Il faut aussi prendre en compte l’accumulation de matières particulaires inertes dans la 
production de boue. 
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A partir de cette équation, on peut calculer le rendement de conversion de DCO en biomasse 








           (2.11) 
La détermination de la production de boues est le principal objectif de cette étude. Cette 
production de boue va être donc mesurée grâce à l’équation 2.12: 
ssbio_réactbio_reactppjour MVS.QMVS.VMVS.QPx +∆+=            (2.12) 
Où Qe : débit entré (L/j) 
      Qs : débit de sortie  ( L/j) 
      Qp: débit de purge (L/j) 
      MVSx : concentration en matières volatiles en suspension (g/L) 
     ∆MVS : variation de la concentration en matières volatiles en suspension (g/L) 
Cela permettra de représenter la production de boues cumulée (Formule 2.6) en fonction du 
















                                      (2.14) 
Ce mode de représentation permet de visualiser facilement la production de boues. 
L’interpolation linéaire (Figure 2.6) permet de déterminer le rendement de production de 






  Figure 2.6 : Rendement de production de boues quotidien « moyen » (Yobs) pour deux 
lignes d’épuration. 
                                                                                                                     Matériel et Méthodes 
 59
Si le rendement de production de boues quotidien « moyen », (Yobs) est la référence, la 












































































































3. ETUDE DE L’EFFET DE LA TEMPERATURE ET DU 
PEROXYDE D’HYDROGENE SUR LA 















































Nous l’avons vu lors de notre revue bibliographique, les mécanismes de la production de 
boues sont complexes de part, notamment la multiplicité des molécules, des interactions et 
des espèces de micro-organismes qui sont mises en jeu. De même, l’effet de traitements 
physique ou chimique sera en conséquence également complexe. Nous allons donc 
développer une caractérisation et l’analyse des effets de certains paramètres opératoires dans 
l’application du traitement oxydant des boues organiques de différentes natures afin de 
pousser l’attaque de la matière particulaire et la rendre biodisponible pour une dégradation 
biologique ultérieure.  
Selon notre étude bibliographique, une augmentation de température permet de : libérer une 
partie de l’eau libre (facilite la déshydratation), libérer le matériel intracellulaire (les cellules 
s’ouvrent par différences de pression), modifier la viscosité apparente... Ainsi, nous 
chercherons à répondre à certaines questions : dans une plage de températures choisie 
inférieure à 100°C, pour des raisons techniques et économiques, le traitement thermique peut-
il avoir un impact sur la solubilisation et la biodégradabilité des boues traitées ? Quels 
mécanismes sont mis en jeu pour la solubilisation ? 
L’étude du traitement thermo-oxydant est également intéressante, étant donné les potentialités 
du peroxyde d’hydrogène comme générateur de radicaux très réactifs, de sa facilité de 
manipulation et son absence d’effet néfaste envers la nature.  
L’enjeu de ce premier chapitre est donc de mettre en œuvre des expérimentations en réacteur 
fermé afin de caractériser les potentialités de déstructuration des flocs d’un traitement 












3.2. EFFET DE LA TEMPERATURE SUR LA SOLUBILISATION DE 
LA MATIERE DES BOUES ORGANIQUES 
3.2.1. Introduction 
En terme d’effet sur la réduction de la production de boues en excès, l’utilisation d’un 
traitement thermique couplé à un traitement biologique pourrait conduire à : 
1.Une augmentation de la biodégradabilité des composés réfractaires (désorption de 
molécules, modification de la structure chimique de molécules…), 
2. Une augmentation des besoins en énergie de maintenance, 
3. Une augmentation du taux de lyse des cellules.  
La chaleur pourrait également être utilisée comme activateur de la décomposition du 
peroxyde d’hydrogène. Pour l’ensemble de ces raisons, nous avons étudié l’effet du paramètre 
« température » sur la solubilisation1 et la biodégradabilité de la matière des boues.  
3.2.2. Effet de la température sur la solubilisation de la DCO 
Les caractéristiques des boues (DCOtot. et DCOp initiales) utilisées pour les expériences 
réalisées aux températures comprises entre 60 et 95°C sont présentées dans le Tableau 3.1. La 
DCO totale initiale est de l’ordre de 10 g/L et est majoritairement composée de matériel 
particulaire étant donné qu’il s’agit d’une boue épaissie. Nous n’avons pas souhaité éliminer 
davantage le surnageant de ces liqueurs mixtes afin de ne pas modifier la structure des boues 
(pas de centrifugation par exemple). 
Tableau 3.1 : DCO totale et DCO particulaire initiales mesurées pour chaque expérience aux 
différentes températures (les boues traitées ont été digérées en anaérobie avec un TSB= 20 j). 
Température testée (°C) 
TSB= 20j 60 70 80 95 
DCOtot. initiale (g/L) 9,8 10,2 11,4 10,4 
DCOp initiale (g/L) 7,6 7,6 9,1 8,4 
COP (DCOp x 0,37) (g/L) 2,8 2,8 3,3 3,1 
 
                                                 
1 Remarque : les termes « solubilisé » et  « soluble » seront souvent utilisés un peu abusivement 
dans les chapitres suivants pour simplifier l’écriture et illustrer les observations. Il s’agit en fait de 
caractériser le transfert de phase entre des flocs, matière particulaire centrifugeable ou filtrable, et un 
surnageant obtenu après centrifugation ou filtration. 




Ces boues sont placées dans un réacteur agité à une température régulée (voir section 
correspondante dans le chapitre Matériel et Méthodes). La DCO solubilisée (∆DCO ou 
directement le ∆COP) est calculée après mesure de la DCO particulaire à t = 0 et de DCO 
solubilisée à l’instant t. Le facteur de conversion 0,37 (basé sur la formule empirique de la 
biomasse : C5H7NO2) est utilisé pour convertir la DCOp en COP afin de normaliser les unités 
dans ce travail de thèse. La Figure 3.1 montre le rendement de solubilisation (Ysol) du 
Carbone Organique Particulaire  (COP) au cours du temps pour les différentes températures 
de travail. Les temps de chauffage sont de 70 min.  Ysol symbolise le rapport entre la variation 
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Figure 3.1: Rendement de solubilisation du COP au cours du temps pour les différentes 
températures appliquées (boues digérées, TSB = 20 j). 
Le rendement de solubilisation augmente au cours du temps avec une allure logarithmique 
pour l’ensemble des conditions de température. Ainsi, la solubilisation du COP est tout 
d’abord rapide, puis elle ralentit au cours du temps. Au bout de 15 minutes, plus de 60% de la 
solubilisation maximale obtenue après 70 minutes a eu lieu. Le rendement maximum de 
solubilisation augmente avec la température. Pour des boues digérées (anaérobie), il atteint 
40% du COP initial pour une température de 95°C soit le double de la valeur du rendement de 
solubilisation atteinte pour une température de 60°C.  




Le Tableau 3.2 donne les valeurs du rendement de solubilisation aux différentes températures 
pour deux durées de traitement, 15 min et 70 min. Une augmentation sensible du potentiel de 
solubilisation est observée entre T=60°C et T= 70°C. A  partir de 80°C, l’augmentation du 
rendement n’est significative que pour une durée supérieure à 20 minutes. 
Tableau 3.2 : Comparaison des rendements de solubilisation (en utilisant le COP après 
centrifugation) pour tc =15 et 70 min pour le traitement thermique des boues digérées. 
Durée du traitement thermique 15 min 70 min 
Ysol.60°C* 0,11 0,2 
Ysol.70°C 0,21 0,3 
Ysol.80°C 0,22 0,4 
Ysol.95°C 0,25 0,4 
*Ysol.T : Rendement de solubilisation à la température T 
Wang et al. (1997) observent, pour le traitement de boues activées à des températures qui 
vont de 60 à 120°C, des profils et des rendements de solubilisation de la DCO similaires à ce 
que nous avons obtenu. Les auteurs notaient que 60% de la DCO finale solubilisée était 
relarguée pendant les 10 premières min et que l’efficacité maximale de la solubilisation était 
observée à 30 min. Les rendements de solubilisation semblent peu varier d’un auteur à un 
autre alors que les conditions de températures sont parfois très différentes : 34% de la DCO 
particulaire, pour le traitement de boues activées à 120°C pendant 30 min selon Li et Noike 
(1992) et 35-60% de la DCO totale pour le traitement de boues activées entre  165-180°C 
selon Kepp et al. (2000). Nous avons donc cherché si la nature de la boue pouvait avoir une 
influence. 
3.2.3. Effet de l’origine des boues sur la solubilisation de la matière 
organique par un traitement thermique 
Le rendement de solubilisation du carbone organique est mesuré au cours du temps pour des 
boues soumises à un traitement thermique à 95°C. Deux types de boues sont comparés : des 
boues digérées (BD) en anaérobie dans un réacteur agité et des boues activées (BA). Le 









Tableau 3.3 : caractéristiques principales des boues utilisées pour le traitement thermique 
Caractéristiques Boues digérées anaérobies Boues activées 
Concentration (gMES/L) 10 1-2 
 
Origine 
Pilote labo digestion de boues  
secondaires provenant du  flottateur de 
la station de Ginestous  
Pilote labo alimenté 
par une ERU 
faiblement décantée 
Temps de séjour de boues (TSB) 20 j 12-15 j  
MVS/MES 0,75-0,8 0,75-0,85 
Les résultats de solubilisation sont illustrés sur la Figure 3.2 (voir aussi Tableau 3.4). Une 
différence notable de taux de solubilisation est observée entre des boues digérées (rendement 
de solubilisation de 40%) et des boues activées (rendement de solubilisation de 10 %). Cette 
différence pourrait être due à la nature de la matière organique composant les boues et aussi à 
leur structure. Les boues digérées avec un Temps de Séjour des Boues (TSB) de 20 j dans le 
réacteur anaérobie sont plus sensibles à l’action de la chaleur. Nous discuterons de cet aspect 




















Boues activées traitées thermiquement
Boues digérées (âge=20 j) traitées thermiquement
 
Figure 3.2 : Comparaison des rendements de «  solubilisation »  (basés sur la fraction 
centrifugée des boues) après traitement thermique à 95°C pour des boues activées et des 
boues digérées. Temps de contact 90 min et 70 min respectivement. 
3.2.4. Effet du traitement thermique sur la biodegradabilité de la DCO 
La fraction soluble de la liqueur en fin de traitement thermique est récupérée et sa DBO est 
mesurée sur une durée d’environ 25 jours. Les résultats sont présentés sur la Figure 3.3. Pour 
le témoin, un rapport DBO/DCOi de 40% environ peut être atteint. Il correspond assez bien 




aux performances que peut atteindre une digestion de boues. On constate que la demande 
biologique en oxygène a lieu principalement lors des 6 ou 7 premiers jours.  
Pour les échantillons traités par voie thermique, aucune augmentation significative de la DBO 
n’est observée pour les boues traitées aux différentes températures par rapport aux boues non 
traitées. Deux explications sont possibles : 
1. Pendant le traitement, des composés lentement ou non biodégradables sont produits ou 
relargués depuis les flocs, comme par exemple des substances de type humique (Haug, 1978). 
Le traitement thermique ne fait alors que détacher des particules organiques des flocs, mais il 
n’y a pas vraiment  de changement de structure des molécules les rendant biodisponibles. 
2. Des composés inhibiteurs sont produits et ralentissent le traitement. Les réactions de 
condensation entre les groupes hydroxyle (-OH) des sucres et les groupes amine (-NH3) des 
acides aminés sont connues pour induire la formation de molécules de structure complexe et 
en particulier de mélanoïdes (Maillard, 1912). Certains de ces composés peuvent être 
inhibiteurs. 
Barlindhaug et Ødegaard (1996) montrent que la biodégradabilité des boues traitées entre 160 
et 200°C, mesurée par le ratio DBO7/DCOfiltrable ne dépasse pas 0,3. De même, Li et Noike 
(1997), après traitement de boues à des températures entre 60 et 100°C observe une 
augmentation du potentiel méthanogène de seulement 16% pour un temps de résidence 
hydraulique de 10 j. Le potentiel d’augmentation de la biodégradabilité des boues digérées 
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Figure 3.3 : Evolution de la DBO cumulée en pourcentage de la DCO initiale au cours du temps 
pour les traitements thermiques aux différentes températures. 




3.2.5. Solubilisation de la matière minérale des boues par la chaleur 
Une technologie de réduction de la production de boue doit entraîner une solubilisation de la 
matière minérale afin d’éviter une accumulation de celle-ci trop importante dans les boues qui 
pourrait nuire à sa valorisation (baisse du PCI pour la valorisation thermique et problèmes liés 
à l’augmentation des sels en valorisation agricole). Pour caractériser l’évolution des fractions 
minérale et organique des boues, nous avons analysé l’évolution du rapport MVS/MES au 
cours du temps lors du traitement thermique en réacteur fermé, pour des températures 
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Figure 3.4 : Rapport MVS/MES pour des boues traitées à des températures  comprises entre 60 
et 95 °C. 
Ce rapport MVS/MES est d’environ 0,73 pour les boues initiales ce qui correspond à des 
boues dont le pourcentage de matières minérales est déjà élevé mais normal pour des boues 
digérées. Lors des traitements thermiques, le rapport MVS/MES diminue jusqu’à une valeur 
de 0,68. La diminution du rapport est plus faible pour la température de 60°C pour laquelle un 
faible taux de solubilisation avait été obtenu.  
La comparaison du rapport MVS/MES obtenu, s’il n’avait aucune solubilisation de la matière 
minérale avec celui observé, permet d’évaluer le degré de solubilisation de la matière 
minérale. Le taux de solubilisation de la matière organique de la boue digérée étant de 40% à 
95°C, pour 100 grammes de MES initiales à 73 % de MVS, il ne reste donc que 44 g MVS 




après traitement. Le pourcentage de MMS/MES évoluerait donc de 27% à 38 % si aucune 
solubilisation de matière minérale n’avait lieu. Or, en fin de traitement, d’après les résultats 
observés, le taux de MMS/MES observé est de 32% (voir Figure 3.5). Le traitement 
thermique entraîne une légère solubilisation nette de la matière minérale du floc. Cependant, 
comme le taux de solubilisation de la matière organique est plus élevé que celui de la matière 
minérale, une augmentation significative de la fraction minérale contenue dans le floc est 
observée. Cette observation est valable quelles que soient les températures de traitement 
testées. 
Cas a : valeurs mesurées 
MMS = 27 g Mesuré (voir Figure 3.4) 32 g 
MVS = 73 g Mesuré (voir Figure 3.4) 68 g 
 
Ratio MVS/MES = 
0,68 
Cas b : pas de solubilisation des MMS 
MMS = 27 g Pas de solubilisation pour les MMS.  1*27  =  27 g 
MVS = 73 g 40% de réduction sur les MVS 0,4*73   =    44 g 
 
Ratio MVS/MES = 
0,62 
Figure 3.5 : Représentation schématique de l’évolution des fractions MMS et MVS lors du 
traitement thermique à 95°C. Nous considérons au départ, 100g de boue ayant un taux de MVS 




















3.2.6. Discussion et conclusions concernant le traitement thermique 
L’effet de la température sur une boue est certainement très complexe. Il peut concerner 
l’activation ou la désactivation des micro-organismes ainsi que leur lyse, influencer les 
équilibres de sorption de la matière sur les flocs, déterminer les propriétés physiques voire 
chimiques des macromolécules (hydrolyse thermique, coagulation de protéines, changement 
de la structure du gel, etc.) constituant ces flocs et ainsi influencer leurs structures. 
Nos expériences amènent à plusieurs conclusions :  
 Un traitement thermique de boues digérées en anaérobie conduit à une solubilisation 
de la matière particulaire (mesurée comme la fraction après centrifugation) des boues 
qui peut atteindre 40% pour une température de 95°C et un temps de traitement de 70 
min.  
 Le taux de solubilisation diminue au cours du temps, ce qui montre qu’on tend vers un 
palier dont la valeur dépend de la température. 
 Ce taux de solubilisation dépend également fortement de la nature de la boue. Il est 
par exemple très inférieur pour des boues activées, atteignant alors seulement 10% 
dans les conditions de notre étude.  
 La biodégradabilité de la matière organique soluble obtenue après traitement, mesurée 
par la DBO 20 jours (DBO20), n’est pas significativement améliorée par le traitement 
thermique. 
 Le traitement thermique induit une faible solubilisation de la matière minérale des 
flocs, nettement moins importante que la solubilisation de la matière organique. Il 
s’ensuit une diminution du rapport MVS/MES des boues et ce, quelle que soit la 












3.2.7. Comparaisons avec les résultats d’autres auteurs 
La courbe présentée dans la Figure 3.6 est adaptée de Camacho (2001). Elle rassemble les 
valeurs de rendement de solubilisation après un traitement thermique seul ou avec oxydation 
en fonction de la température de traitement. Les résultats de notre étude sont représentés avec 
les cercles gris. Des détails concernant les conditions opératoires utilisées par les différents 






























Figure 3.6 : Synthèse des données de "solubilisation" des boues en DCO en fonction de la 
température du traitement thermique appliqué pendant 30 à 60 minutes. [OVH-Air : Oxydation 
par voie humide Gaz vecteur Air ; OVH-O2 Oxydation par voie humide gaz vecteur O2 ; OSC 
Oxydation supercritique ; Thermique Système ouvert ou clos pour monter en pression] 
(Auteurs cités par Camacho : Ottengraf et Lotens, 1978 ; Haug, 1978 ; Luck et al., 1995 ; Djafer 
et al., 1994 ; Andersen et al., 1994 ; Wang et al. 1997, 1998 ; Barlindhaug et Odegaard, 1996 ; Li 
et Noike, 1992 ; Tanaka et al. 1997 ; Khan et al. 1999), Camacho (2001), données expérimentales 
de cette étude. 
Un agrandissement de l’intervalle de 40 à 150°C de la Figure 3.6 est présentée dans la Figure 
3.7. Seuls les résultats d’un traitement thermique inclus dans le Tableau 3.4 et sans ajout d’air 
ou d’oxygène sont représentés.   
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Figure 3.7 : Synthèse des données de rendement de "solubilisation" des boues  en fonction de 
la température appliquée pendant 30 à 60 minutes. Traitement thermique système ouvert ou 
clos pour monter en pression. On n’a inclus que les résultats trouvés jusqu’à 150°C. Symboles 
et références : ◊  Haug (1978); ∆  Li et Noike (1992); +  Tanaka (1997); □ Camacho (2001); ∗  
Bougrier (2004); ♦ et ▲  cette étude. DCOpsol =DCO particulaire solubilisée, i = initiale 
La Figure 3.6, complétée par le Tableau 3.4, montre clairement deux zones distinctes 
concernant l’effet de la température sur le rendement de solubilisation de la DCOp : 
Pour une température inférieure à 100 °C, le rendement de solubilisation moyen de la matière 
organique pour une boue activée semble être compris entre 10 et 20%.  
Au delà de 130°C, le rendement de solubilisation augmente rapidement pour atteindre 60% . 
La présence d’oxygène à forte température accroît de manière très significative le taux de 
solubilisation qui atteint alors des valeurs proches de 100%.  
Sur la Figure 3.7, le rendement de solubilisation apparaît dépendre de la nature de la boue 
traitée puisque pour des boues digérées (cette étude), le rendement de solubilisation atteint 
40% de la DCO particulaire contre 10-20% pour des boues activées. 
La boue est un système complexe formé de flocs, agrégats constitués de nombreuses 
molécules adsorbées, d’ions et de cellules. Les molécules adsorbées peuvent subir une 
désorption sous l’effet d’une augmentation de la température. Certaines molécules peuvent 
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3.2.8. Analyse de l’action de la chaleur sur les molécules d’une boue 
Nous pouvons comparer l’énergie apportée par rapport à l’énergie des liaisons non 
covalentes : si l’on considère l’hypothèse d’un Cp des boues identique à celui de l’eau (soit 1 
kcal/kg.°C), la variation d’énergie lors du passage de 25°C à 95°C est de 14,7 KJ ; Une masse 
de 3,7gMVS est traitée pendant chaque expérience. Pour un poids moléculaire théorique de 
113g/mol MVS (basés sur la formule empirique de la biomasse C5H7NO2), on a dans chaque 
expérience une énergie apportée de 447 KJ/molMVS. L’énergie des liaisons non covalentes 
étant de l’ordre de 20-30 kJ/mol, la quantité de chaleur transférée dans nos expériences suffit 
théoriquement pour couper ces liaisons et ainsi modifier la structure des boues. Cependant les 
forces (principalement électrostatiques et ponts d’hydrogène) peuvent agir en synergie entre 
de nombreux groupes fonctionnels dans les macromolécules. En conséquence, les énergies de 
liaisons correspondantes sont beaucoup plus élevées et peuvent atteindre des valeurs 
comparables à la force de plusieurs liaisons covalentes (Neyens et Baeyens, 2004). Une partie 
des liaisons non covalentes ne sera donc sans doute pas détruite et il n’y aura pas de véritable 
désintégration thermique des boues, sous les conditions de notre étude.  
La rupture de certaines liaisons non covalentes responsables de la solubilisation observée doit, 
sans doute, dépendre de la nature des molécules présentes. Les caractéristiques chimiques de 
la phase soluble après traitement peuvent nous renseigner sur ce point. Barlindhaug et 
Ødegaard (1996) trouvent que les hydrates de carbone et les protéines constituent 
respectivement 5-10% et 40-50% de la DCO filtrable produite pendant un traitement 
thermique. Ces auteurs concluent que les hydrates de carbone seraient plus facilement 
décomposés sous l’effet de la température, mais les protéines seraient toujours mieux 
solubilisées. 
La désorption de protéines qui présentent des groupes carboxyles et amines (Morgan et al., 
1990) peut engendrer une augmentation du pH, comme l’ont d’ailleurs observé Barlindhaug et 
Ødegaard (1996) et Haug (1978). En ce qui concerne la variation de pH, nous observons son 
évolution pour les différentes températures de traitement (Figure 3.8).  
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Figure 3.8 : Evolution du pH au cours du temps de la liqueur mixte lors des traitements 
thermiques. TSB = 20 j. 
En effet, le pH initial des boues, de l’ordre de 7,8-8,2 augmente au cours du temps pour tous 
les traitements thermiques réalisés puis se stabilise à partir de 30 minutes de traitement. 
L’augmentation de pH est d’autant plus importante que la température de la boue est élevée et 
que le taux de solubilisation augmente. Il convient néanmoins de rester très prudent étant 
donné la complexité des paramètres influant sur le pH. L’augmentation de pH pourrait, par 
exemple, être également due à la volatilisation du CO2 dissous ou de composés organiques 
volatiles acides. 
Camacho a étudié la variation du rapport DCO/NTK après centrifugation (DCOace) pour 
deux températures (60°C et 95°C).  Sur un temps d’exposition court, l’auteur constate une 
diminution du rapport DCOace/NTKace (determiné dans le surnageant de la boue centrifugée) 
qui semble confirmer que la chaleur produit un relargage de protéines si tc<3 min. De même, 
si les temps de contact sont plutôt longs (24 h) une réadsorption de l’azote sur la fraction 
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DCO  en fonction du temps de contact des boues à une 
température donnée (boues non stressées et stressées), selon Camacho (2001). 
Temps de contact (h) < 3 min 24 







STEP /  
 T-60°C 12,8 8,5 
STEP /  T-95°C 6,4 12,5 
PST* (T-59°C, fp-0.2j-1, tc-36mn) T-60°C Nm 16,0 
PST* (T-98°C, fp-0,41j-1, tc-
36mn) T-95°C Nm 28,4 
nm : non mesuré 
* : PST = Pilote de boues activée continu avec Stress Thermique 
Pour une température de 95°C, nous avons constaté un taux de solubilisation très supérieur 
dans le cas de boues digérées par rapport au cas de boues activées. L’influence de la nature de 
la boue sur le taux de solubilisation pourrait être expliquée par les différences de composition 
chimique des flocs. En effet, selon la proportion des composés, notamment  selon le rapport 
protéines/hydrates de carbone, le taux de solubilisation serait plus ou moins élevé. Or, les 
boues anaérobies présentent un rapport protéine/hydrate de carbone beaucoup plus élevé que 
celui des boues activées. Morgan et al. (1990) mesurent un rapport protéines/hydrates de 
carbone compris entre 1,1-2,8 pour des boues digérées (ils citent aussi des rapports trouvés 
par d’autres auteurs qui vont de 2 à 5). Ces rapports vont de 0,2-0,7 pour les boues activées 
toujours selon ces auteurs. 
3.2.9. Estimation de l’énergie d’activation pour la solubilisation de la 
matière organique de la boue 
Le calcul de l’énergie d’activation intervenant dans le processus de “solubilisation” des boues 
est intéressante pour caractériser les modifications chimiques observées.  
Pour déterminer cette énergie d’activation, nous supposons une réaction de solubilisation 
d’ordre un par rapport à la DCO résiduelle (équation 3.1) étant donné l’allure logarithmique 





−=         (3.1) 
avec ksol = constante cinétique de solubilisation et DCOpr = DCO particulaire résiduelle. Nous 
déterminons alors la constante cinétique de solubilisation en traçant (équation 3.2 ; Figure 3.9) 
les données de “solubilisation” de la DCO en fonction du temps de contact.  















−l         (3.2) 
Avec  DCOsol  = DCO solubilisé par traitement thermique, DCOpi  =DCO particulaire initiale 
et  tc  = temps de contact (minutes). Dans cette équation, 1-(DCOsol./DCOp.i) représente le 
rapport DCOp.r/DCOp.i.  
La Figure 3.9 représente ln [1-(DCOsol./DCOp.i)] en fonction du temps. Avant 30 minutes, les 
relations sont linéaires puis une inflexion ou un changement de pente est observé pour chaque 
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Figure 3.9 : Comparaison des cinétiques de transfert de masse pour des boues traitées à de 
différentes températures. 
 
Dans le Tableau 3.6, les valeurs que nous obtenons pour ksol sont 2 à 10 fois plus faibles que 
celles obtenues par Camacho (2001) sur des boues de STEP. Ce résultat confirme bien la 
différence observée en terme de degré de solubilisation de la matière organique entre les 
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Tableau 3.6 : Comparaison des constantes de « transfert de masse » pour des boues activées 
et digérées traitées à de différentes températures 
Origine des boues 
/Température 
k de  la première 
cinétique (h-1) 
k de la deuxième cinétique 
(h-1) 
Auteur 
STEP/40°C -0,4(1) NM(4) 
STEP/60°C -1,2 -0,09 
STEP/80°C -1,8 NM  




BD/60°C (3) -0,11(2) NM 
BD/70°C -0,12 NM 
BD/80°C -0,29 NM  




1. Toutes les valeurs de Camacho (2001) sont basées sur le calcul de la différence 1-DCOace. 
2. Les valeurs correspondant à cette étude sont basées sur le calcul de la différence                   
[1-(DCOsol/DCOpi)]. 
3. BD = boues digérées en anaérobie. 
4. NM = non mesuré. 
Si l’on considère que la réaction obéit à une loi de type Arrhenius, on peut déterminer la 








=          (3.3) 
où A est le facteur d’Arrhenius, R la constante des gaz parfaits et T la température en K.  
Si l’on prend en compte seulement les premiers points pour le calcul de ksol,  on obtient une Ea 
de 25,8 kcal/mol, (en utilisant R=1,9872 cal.g.mol-g-1K-1). 
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Ea = 25,8 kcal/mol
 
Figure 3.10 : Variation des constantes de solubilisation en fonction de la température pour des 
boues digérées traitées à de différentes températures. 
Pour une boue de type activée, l’énergie d’activation est comprise entre 70 et 160 kcal/mol 
pour une étude entre 40 et 120 °C. Cette énergie d’activation est beaucoup plus faible entre 
160 et 200°C indiquant que la nature de la réaction est différente selon la plage de 
température (Tableau 3.7).  
Tableau 3.7 :Comparaison des énergies d’activation pour de différentes gammes de 
température et types de boues. 
Type de boues Gamme de température, °C 
Energie d'activation 
(kcal/mol) Auteurs 
60 à 120 133 
Boues activées 
160 à 200 32 
Wang et al. (1988) 
Boues activées 40 à 95 68-162 Camacho (2001) 
Boues digérées 60 à 95 26 Cette étude 
La valeur faible de l’Ea trouvée pour les boues digérées confirme l’influence de la nature de la 
boue sur le processus de solubilisation de la matière d’un floc biologique. Les liaisons  entre  
molécules sont sans doute différentes. 
3.2.10.  Relation entre la diminution du rapport MVS/MES, le taux de 
solubilisation et la variation de pH 
Nous avons constaté que le rapport MVS/MES diminuait du fait de la solubilisation des MVS. 
Des études faîtes au sein du LIPE, notre Laboratoire, montrent que lorsque la matière 
organique est solubilisée, la matière minérale est en principe solubilisée dans la même 
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proportion, conduisant à une valeur stable du ratio MVS/MES. Nous avons donc un 
comportement singulier dans le cas du traitement thermique. L’augmentation du pH lors de 
l’action thermique pourrait engendrer des rétentions (précipitations, formation de complexes) 
qui limiteraient la solubilisation de la matière minérale.  
3.2.11. Conclusion  
La température induit donc une solubilisation modérée de la DCO, surtout dans le cas d’une 
boue activée. Sans doute l’augmentation de température agit elle en engendrant une 
désorption de certains composés initialement adsorbés aux particules de la boues. Il y a donc 
forcément un palier de solubilisation lorsque les molécules « désorbables » sont passées dans 
le surnageant.  
Le taux de solubilisation est deux fois plus élevé dans le cas d’une boue digérée par rapport à 
une boue activée. La nature et l’importance quantitative de la fraction des molécules 
adsorbées constituent sans doute des paramètres déterminants pour cette solubilisation.  
Les composés solubilisés ne semblent pas présenter une meilleure biodégradabilité. Il n’y a 
sans doute pas eu de modification chimique mais plutôt un transfert de phase.  
L’utilisation de la température nous semble donc peu pertinente, si elle est utilisée seule, pour 
la réduction de la production de boue. Nous vérifierons ce résultat en réalisant une expérience 
avec un réacteur à boue activée alimenté en continu et couplé à un traitement thermique  
La Figure 3.6 montre l’intérêt d’utiliser une oxydation chimique des molécules pour améliorer 
la solubilisation, étant donnés les effets limités du traitement thermique. Par ailleurs, il a été 
montré que l’inclusion d’oxygène dans les molécules améliorait la biodégradabilité. Nous 
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3.3. EFFET DU PEROXYDE D’HYDROGENE, ACTIVE PAR LA 
CHALEUR, SUR LA SOLUBILISATION DE LA MATIERE DES 
BOUES ORGANIQUES 
Le peroxyde d’hydrogène présente une réactivité qui le classe dans la catégorie des oxydants 
faibles que ce soit en solution aqueuse ou en milieu anhydre. Comme tous les peroxydes, il 
présente la possibilité de participer à des réactions radicalaires s’il est activé, entraînant alors 
la production d’entités oxydantes par rupture de la liaison peroxydique. L’activation du 
peroxyde d’hydrogène peut être réalisée par l’utilisation d’une température relativement 
élevée (Qin et al., 2002) ou à l’aide de catalyseurs minéraux (Roques, 1990) (voir pages 27 à 
29 du chapitre Etude Bibliographique de cette étude). 
3.3.1. Effet de la température sur l’action de solubilisation de la matière 
particulaire d’une liqueur mixte par le peroxyde d’hydrogène 
L’utilisation du peroxyde d’hydrogène nécessite une activation préalable que nous avons 
réalisée tout d’abord par la chaleur. Pour des raisons de faisabilité industrielle, nous avons 
considéré des températures inférieures à 100°C, soit 60°C et 95°C.  Un pH initial des boues 
de 10 a été choisi pour les premières expériences. En effet, certains travaux semblent montrer 
une oxydation de la matière organique plus performante à un pH basique (Gould et Freer, 
1984 ; Gould, 1985). 
3.3.1.1 Rendement de solubilisation du COP lors du traitement par le 
peroxyde d’hydrogène 
Avant propos : La mesure du CO a été préférée à la mesure de la DCO puisqu’elle ne présente 
pas d’interférences liées à la présence de peroxyde d’hydrogène résiduel. Le rendement de 
solubilisation du COP est calculé en tenant compte de la fraction solubilisée (COPsol) 
uniquement après l’ajout du H2O2.  
COPsol  = ∆COP(t)  – [(CO solubilisé thermiquement avant ajout de H2O2) + (COsoluble (t=0))] 
 = CO soluble (t) – [(CO solubilisé thermiquement avant ajout de H2O2) +(COsoluble (t=0))] 
+ COminéralisé 
avec CO minéralisé correspondant à la différence entre le COPsolubilisé et le COsoluble.  
Remarque : les Figures où une (*) apparaît montrent le COP qui a été solubilisé par la 
chaleur et le peroxyde tout au long de l’expérience, temps de chauffage compris. La formule 
utilisée est alors : (COPsol)* = ∆COP(t)  – (COsoluble (t=0)) 
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La Figure 3.11 présente la concentration de COP solubilisée en fonction du temps pour les 
traitements réalisés à 60°C et 95°C avec et sans ajout de peroxyde. L’effet du traitement 
thermo-oxydant est ainsi testé à une valeur de pH initial de 10 et comparé à l’effet du 
traitement thermique seul réalisé dans les mêmes conditions. Les boues utilisées sont des 
boues digérées avec un temps de séjour de 3 j ou 20 j. Le peroxyde d’hydrogène est ajouté 
progressivement avec un débit de 0,245 gH2O2/min. Cet ajout commence à t=10 min qui 
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Figure 3.11 : Evolution de la concentration en COP solubilisé à partir de boues traitées avec ou 
sans peroxyde à  60°C et 95°. Boues digérées, TSB=20 j pour celles traitées sans H2O2, et TSB 
=3j pour celles traitées avec peroxyde ; Débit de peroxyde 0,245 gH2O2/min. Les COP (en mg/L) 
et les pH initiaux pour chaque expérience sont indiqués à côté de chaque courbe. 
Un taux de solubilisation maximum de 40% avait été obtenu en utilisant le traitement 
thermique seul sur des boues digérées pendant 20 j. En revanche, ce taux de solubilisation est 
largement dépassé lors de l’ajout de H2O2, à pH initial de 10, pour les deux températures de 
traitement.  
Concernant les allures de courbe, alors que la solubilisation présente un profil asymptotique 
lorsque le traitement thermique seul est appliqué, elle semble proportionnelle au temps et 
donc à la dose de peroxyde injectée lors du traitement thermo-chimique, au moins pour une 
durée de traitement de 70 min. Cette allure est tout à fait remarquable étant donné que la boue 
présente une structure chimique complexe issue de nombreuses molécules ayant des 
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interactions diverses. Nous reprendrons cette remarque lors de l’analyse du taux de 
consommation de H2O2.  
3.3.2. Rendement global du traitement thermo-oxydant 
D’après la Figure 3.11, à pH 10, en présence de peroxyde d’hydrogène, et au bout d’une 
heure, le taux de solubilisation (COP sol) due uniquement à l’effet de H2O2 est plus élevé à 
T=95°C (67,6 %) qu’à T=60°C (53%). De plus, pour un temps de contact de 30 min, ce taux  
est déjà égal à 64% du COPi à T= 95°C, tandis que pour 60°C ce taux n’est que de 22%. Ce 
résultat marque l’efficacité de l’activation thermique du peroxyde d’hydrogène.  
Le rendement global de solubilisation est présenté pour les deux conditions de température, 
sur la Figure 3.12. Le rendement global de solubilisation (Ysol*), exprimé comme % du COPi, 
peut atteindre 83% à tc = 60 min, 95°C. Le taux de carbone minéralisé est nul à tc=60 min 
pour T=60°C mais est de 15% pour T=95°C. Ce taux de minéralisation demeure néanmoins 
relativement faible compte tenu du taux de solubilisation global élevé de 83% (degré 


































Figure 3.12 :  Rendements globaux* de solubilisation pour le traitement thermique (60 et 95°C) 
et le traitement thermo-oxydant (chaleur + peroxyde à 60 et 95°C), pour deux temps de contact 
(30 et 60 min), dose de peroxyde 3gH2O2/gMESi, mode d’ajout continu 0,245 g H2O2/min.            
(*) indique que la solubilisation du COP tient compte de la fraction solubilisée par la chaleur 
jusqu’au moment d’injection du H2O2 . 
Ainsi une fraction du COP (environ 17%) n’est pas solubilisée par l’action du peroxyde 
d’hydrogène sous les conditions de nos expérimentations. Ce résultat est confirmé lors de 
l’ajout d’une dose d’H2O2 injectée double (6 gH2O2/gMESi au lieu de 3 gH2O2/gMESi). Cette 
dose spécifique plus élevée n’entraîne pas une augmentation du rendement de solubilisation. 
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La matière organique particulaire résiduelle semble donc réfractaire au traitement thermo-
oxydant. Evidement, nous n’avons pu quantifier que le COP solubilisé qui est sans doute un 
assez bon indicateur du degré de destructuration des flocs des boues. En revanche, ce n’est 
certainement pas un critère représentatif de l’action d’oxydation par le peroxyde d’hydrogène. 
Cette action aurait pu être quantifiée avec le suivi du rapport DCO/CO. Cependant de fortes 
contraites métrologiques liées à l’interférence de H2O2 sur la mesure de DCO ainsi qu’aux 
imprécisions associées aux dilutions des fortes concentrations en boues, ne permettent pas de 
suivre ce rapport. 
Ces différences de performance de solubilisation pour les deux conditions de températures 
peuvent trouver leurs origines dans une consommation ou une activation du peroxyde 
d’hydrogène différentes selon la température de consigne. Nous allons donc analyser le taux 
de consommation du peroxyde.  
3.3.3. Taux de consommation de peroxyde et rendement de 
solubilisation  
La Figure 3.13 représente la masse de H2O2 consommée en fonction de la masse de H2O2 
ajouté aux boues pour les expériences faites à 60 et 95°C et pHi 10.  
y = 0,7602x - 0,3492
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Figure 3.13 : Taux de consommation de peroxyde pour deux températures, 60°C et 95°C, pour 
une dose de 3gH2O2/gMESi (débit de 0,245 g H2O2/min). 
Pour les deux conditions de température testées, la consommation de peroxyde est 
proportionnelle à la masse ajoutée et le taux de consommation est similaire (0,67 pour 60°C et 
0,76 pour 95°C). Compte tenu des erreurs de mesure (voir ordonnée à l’origine courbe à 
T=60°C), à un pHi de 10, la diminution de la température de 95°C à 60°C n’a pas conduit à 
une diminution du taux de consommation d’H2O2. Cette consommation a lieu, en revanche, 
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dès l’ajout de H2O2 : il n’y a pas de période de latence. L’allure linéaire de ces taux de 
consommation de H2O2 est, de nouveau, surprenante. En effet, on aurait pu s’attendre à un 
infléchissement de ces droites, étant donné qu’il ne reste, en fin d’expérience que peu de 
COP.  
Puisque le taux de consommation d’H2O2 est constant et inférieur à 1, cela signifie que l’H2O2 
résiduel augmente au cours du temps et de manière linéaire. La concentration dans le liquide 
augmentant, si un effet masse existe, le taux de réaction de solubilisation devrait également 
augmenter au cours du temps.  
Les Figures 3.11 et 3.13 peuvent être combinées pour analyser l’efficacité du H2O2 
consommé vis-à-vis de la solubilisation du COP, pour les deux températures de 60°C et 95°C  
(Figure 3.14).  
3.3.3.1 Effet température 
Sur la figure 3.14, l’efficacité d’utilisation de l’H2O2 en terme de solubilisation du COP est 
nettement supérieure à 95°C par rapport à 60°C. Pour une dose appliquée de 4 gH2O2 (1,1 
gH2O2/gMVS), le ratio de solubilisation atteint 160mgCOP/gH2O2 à 60°C mais 400 
mgCOP/gH2O2 à 95°C. L’activation, par la température, des réactions de décomposition de 
H2O2 conduisant à la solubilisation du COP, semble donc confirmée. Par comparaison avec ce 
qui se passe à 95°C, une partie de l’H2O2 consommé à 60°C n’est donc pas efficace en terme 
de solubilisation de la matière particulaire. Cette partie peut, peut être, subir une 
décomposition selon une voie ne conduisant pas à la formation de radicaux libres ou encore, 
engendrer une oxydation de molécules sans provoquer de solubilisation ou déstructuration de 
flocs.  
L’activation par la température des processus de solubilisation dues à H2O2 a été aussi mise en 
évidence dans le travail de Qin et al. (2002). Ces auteurs observent que la diminution du poids 
moléculaire moyen des résidus de la dégradation de la chitine de 100 000 à 5 000, lors de 
l’attaque par H2O2 en solution acide, dépend fortement de la température entre 10 et 90°C.   
3.3.3.2 Effet masse : 
Le taux spécifique de solubilisation (rapporté à la masse d’H2O2 consommée) est constant à 
60°C alors qu’il décroît au cours du temps à 95°C. Or, la concentration résiduelle de H2O2 
dans la liqueur mixte augmente au cours du temps. Elle est très rapidement (à 10 min) 
supérieure à 2 g H2O2/L. On peut donc penser que l’ H2O2 est en excès par rapport à la 
demande liée à la matière oxydable. Nous développerons ce point dans le Chapitre 4. 
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Figure 3.14 : Solubilisation du COP en fonction du H2O2 consommé pour deux températures 
pH10 et dose de 3g H2O2/gMESi. Les valeurs initiales de COP sont indiquées par une flèche et 
le débit utilisé a été de 0,245 g H2O2/min. Dans cette Figure, on ne tient pas compte de la 
solubilisation du COP produite par la chaleur préalablement à l’ajout du peroxyde. 
3.3.4. Solubilisation de la matière minérale  
La Figure 3.15 présente l’évolution du rapport MVS/MES pour le traitement thermo-oxydant 
aux températures de 60°C et 95°C. Ce rapport diminue fortement dans les deux cas mais de 
manière plus importante dans le cas du traitement à 95°C où ce rapport atteint des valeurs très 
basses de l’ordre de 0,3. La solubilisation de la matière minérale n’est donc pas 
proportionnelle à la solubilisation de la matière organique. Il s’ensuit donc une accumulation 
de matières minérales dans la fraction solide. Pourtant, l’accumulation est nettement 
supérieure à celle observée lors du traitement thermique seul sans doute parce que le taux de 
solubilisation du CO est supérieur. Néanmoins, cette forte baisse du rapport MVS/MES ne 
correspond pas à celle constatée lors de l’action de l’ozone sur le floc. Dans ce cas, la baisse 
demeurait très faible (Salhi et Paul, 2003). Une explication de cette différence peut venir des 
différences de pH du milieu lors de l’oxydation et de la température. En effet, le pH initial 
élevé, de 10, utilisé dans notre cas lors de l’attaque par H2O2, implique une augmentation des 
charges négatives initiales dans le milieu, ce qui peut engendrer la précipitation des cations. 
La solubilisation de la matière organique du fait de l’action de H2O2 va libérer davantage de 
sels favorisant la précipitation. Pour analyser cet effet pH, nous étudierons tout 
particulièrement dans le chapitre 4, l’influence du pHi sur l’évolution du rapport MVS/MES 
lors de l’attaque des flocs par H2O2. 
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Remarques :  
- Du fait de la présence de précipités, l’action de l’ H2O2 sur la fraction minérale du floc peut 
s’en trouver modifiée fortement.  
- Cette accumulation de matières minérales pourrait être préjudiciable par rapport à l’objectif 
du procédé industriel, traitements biologique et chimique combinés. En effet, la qualité de la 
boue résiduelle serait fortement modifiée (chute du PCI et du pouvoir fertilisant, texturant…), 
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Figure 3.15 : Variation temporelle du rapport MVS/MES pour la peroxydation des boues 
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3.3.5. Discussion et conclusions concernant l’effet de la température sur 
l’oxydation des boues 
Ainsi, nos premiers résultats concernant l’effet de H2O2 sur une boue nous amènent aux 
conclusions suivantes : 
a) effet température : 
 L’ajout de peroxyde d’hydrogène, à une température élevée (60 ou 95°C) et un pH 
initial de la boue de 10, permet d’accroître sensiblement le taux de solubilisation de la 
matière organique d’une boue par rapport à un traitement thermique seul. Celui ci peut 
atteindre 83% du COPi lorsqu’on cumule les effets du traitement thermique et du 
traitement par H2O2 ajouté à raison de 3 g H2O2 /gMESi, ajouté de manière continue à 
0,245 g H2O2/min. Dans ce cas, la fraction de CO minéralisé ne dépasse pas 15% du 
COPi. 
 L’utilisation d’une température de 95°C au lieu de 60°C améliore très sensiblement 
l’efficacité du peroxyde d’hydrogène en terme de solubilisation de la matière 
organique d’une boue. 
 Nous n’avons pas réussi à déterminer l’efficacité du peroxyde en terme d’oxydation 
des molécules, ne pouvant pas accéder de manière suffisamment précise au rapport 
DCO/CO soit du COP soit de la fraction du COP solubilisé. Le rôle de la température 
sur l’activation des réactions d’oxydation n’est pas non plus élucidé. 
 Pour des raisons d’interférence avec le H2O2 résiduel et malgré la neutralisation par le 
thiosulfate, nous n’avons pas pu interpréter les données de Demande Biologique en 
Oxygène pouvant informer sur la biodégradabilité de la fraction solubilisée et/ou du 
COP résiduel à l’instant t. Les résultats obtenus avec une oxydation par l’ozone sont 
encourageants puisque la totalité de la DCO solubilisée est biodégradable (Salhi et 
Paul, 2003) 
 La fraction minérale s’accumule dans la boue comme l’atteste la diminution 
importante du rapport MVS/MES. Cette accumulation est d’autant plus élevée que le 
taux de solubilisation des MVS est élevé (ce qui correspond au cas T=95°C). Nous 
devrons différencier ce qui provient d’une solubilisation différente entre matière 
organique particulaire et matière minérale particulaire et ce qui provient d’une action 
éventuelle de rétention (précipitation ou complexation) de sels activée par la 
température à pH élevé. 
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b) Mécanismes d’action de H2O2 : 
 Pour les deux températures, le peroxyde est consommé proportionnellement à la masse 
ajoutée et une fraction de 30% environ de l’H2O2 ajouté ne réagit pas dans le cas d’une 
boue digérée (âge des boues = 3j).  
 Le taux spécifique de solubilisation (rapporté à la masse d’ H2O2 consommée) décroît 
au cours du temps à 95°C. Il est constant pour une température de 60°C. Or, la 
concentration résiduelle de H2O2 dans la liqueur mixte augmente au cours du temps 
mais sans engendrer une accélération visible du taux de solubilisation. Il n’y a donc a 
priori pas d’effet masse sur la cinétique des réactions de solubilisation. Bien sur, les 
réactions de solubilisation sont complexes et il est certainement restrictif de les 
considérer de manière unitaire. 
 Une partie de H2O2 consommé à 60°C n’est pas efficace pour la solubilisation du COP 
par rapport à 95°C. En effet, à ces deux températures, les taux de consommation en 
H2O2 sont identiques mais le taux spécifique de solubilisation est plus faible à 60°C. 
Le caractère de proportionnalité observé concernant la consommation de H2O2 parait tout à 
fait surprenant étant donné les durées de manipulation élevées et donc le niveau de COP 
résiduel très faible de l’essai. En effet, on peut s’attendre à une diminution de la masse de 
H2O2 consommée lorsque la masse de COP résiduel devient faible et qu’on tend vers un COP 
réfractaire à l’oxydation par H2O2. Des réactions successives ou parallèles peuvent cependant 
avoir lieu. Pour éclairer ce propos, le schéma de la Figure 3.16 illustre la séquence de 
mécanismes qui pourraient intervenir au cours du traitement thermo-oxydant. La réaction qui 
nous intéresse a priori et qui doit être privilégiée correspond à la solubilisation et 
éventuellement l’oxydation partielle de la matière particulaire (MP). Les autres réactions 
doivent être minimisées. En effet, il faut juste rendre la matière biodégradable. 
 
 

















Figure 3.16 : Séquence des réactions possibles de H2O2 sur la matière d’un floc. Les réactions 
qui doivent  être privilégiée est représentée par flèches foncées ; celles qui doivent être 
minimisées sont représentées par flèches en lignes pointillées. 
Le H2O2 peut donc attaquer directement la fraction particulaire et engendrer ou pas une 
solubilisation. Le matériel solubilisé peut être réfractaire à l’oxydation ou au contraire être 
oxydé à son tour jusqu’à la minéralisation. Notons que la matière minérale peut aussi 
engendrer une consommation de H2O2 qu’elle soit particulaire ou soluble. Nous pouvons alors 
réaliser le bilan matière sur H2O2 décrit sur la Figure 3.17.  
maj       =         mpo + mpi           +          map      +          mso   +  msi        +      mrés        +      mdéc 
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maj= masse de H2O2 ajoutée (g), 
mpo= masse de H2O2 qui agit sur le particulaire organique et le solubilise (g), 
mpi= masse de H2O2 consommé par le particulaire inorganique (g), 
map= masse de H2O2 qui reste attachée ou complexée à n’importe quelle fraction particulaire 
mso= masse de H2O2 qui agit sur la fraction soluble organique (g), 
msi= masse de H2O2 qui agit sur la fraction soluble minérale, (g), 
mrés= masse de H2O2 résiduelle en solution (g), 
mdéc= masse de H2O2 décomposée mais sans engendrer ni solubilisation ni oxydation de la 
matière particulaire (g). 
Figure 3.17 : Bilan masse sur l’ H2O2 pour le traitement thermo-oxydant en réacteur fermé. 
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On peut regrouper les masses de H2O2 consommées par le particulaire et consommé par le 
soluble en mp et ms, respectivement (mp = mpo+mpi et ms=mso+msi) et, si on réalise le bilan 
masse :  
H2O2 consommé   =  H2O2 ajouté   -  H2O2  résiduel dosé, 
on peut alors écrire : 
maj – mrés = mp  + map + ms +mdéc    
Or, le taux de consommation de H2O2 est constant. On a donc que  
mp + map + ms + mdéc = constante 









Comme le taux spécifique de solubilisation, qui peut être représenté par sp , décroît au cours 
du temps à 95°C, les pertes de H2O2 via les réactions de compétition augmentent forcément 
dans la même proportion. Ainsi, malgré un taux de consommation (H2O2 consommé/ H2O2 
ajouté) constant, la nature des réactions semble évoluer fortement au cours du temps.  
L’attaque de la fraction particulaire pourrait être majoritaire au début de la réaction puis la 
minéralisation apparaît impliquant vraisemblablement une attaque de la fraction soluble. 
Enfin, des réactions de décomposition peuvent avoir lieu. Les ordres de grandeurs des 
constantes cinétiques des réactions de consommation d’H2O2 qui conduisent à la 
solubilisation du COP, à la minéralisation du COS et à la décomposition doivent être 
similaires puisque le taux de consommation d’H2O2 demeure constant. On pourrait penser que 
tout se passe comme si les réactions de consommation de H2O2 étaient limitées par un facteur 
non identifié mais identique tout au long du traitement complet de la boue. Nous avons pensé 
tout d’abord que la consommation de l’H2O2 nécessiterait une adsorption préalable, dépendant 
donc d’un équilibre, ce qui pourrait expliquer l’allure linéaire des courbes du H2O2consommé 
= f (H2O2ajouté).  
Liu (2003) dans son étude du blanchissement de pulpe à papier à pH basique, propose un 
mécanisme d’adsorption du peroxyde sur des sites actifs sur les débris de pulpe, préalable à la 
réaction de H2O2 avec certains groupes fonctionnels.   
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3.3.6. Conclusion 
Dans ce chapitre, nous avons caractérisé les effets de la température entre 60°C et 95°C et 
d’un traitement thermo-oxydant par H2O2 (T 60°C ou 95°C), sur la solubilisation et, lorsque 
possible, sur la biodégradabilité de la matière particulaire d’une boue digérée.  
L’effet de la température sur la solubilisation de la matière organique d’une boue activée 
apparaît faible. Seul l’effet sur une boue digérée paraît intéressante et devrait être traitée en 
réacteur continu couplé (Boue digérée-traitement thermique).  
L’utilisation de l’H2O2 devrait permettre d’augmenter l’efficacité de solubilisation et la 
biodégradabilité de la boue conduisant alors immanquablement à une réduction de la 
production de boue. 
Cependant, les doses d’H2O2 utilisées sont élevées. L’efficacité de l’utilisation du peroxyde 
d’hydrogène doit être optimisée afin de minimiser la dose spécifique à appliquer pour obtenir 
une performance de solubilisation élevée du COP. Nous devons également mieux connaître 
les mécanismes d’action de H2O2 sur la matière organique d’une boue.  
Dans le milieu complexe considéré dans ce travail, la boue, de nombreux processus 
interviennent certainement simultanément et avec des interactions complexes. Cela rend 
l’interprétation des observations délicate. Nous avons cependant voulu connaître quels étaient 
les effets des paramètres opératoires pouvant influencer la solubilisation de la matière des 
flocs d’une boue. Nous avons considéré principalement les effets liés au pHi de la boue, à un 























































4. CARACTERISATION ET ANALYSE DES  
PARAMETRES INFLUENÇANT LA REACTION DU 









































Caractérisation et analyse des paramètres influençant la réaction du H2O2 sur les boues 
 99
4.1. INTRODUCTION 
Parmi les paramètres influant la performance du traitement thermo-oxydant, nous avons 
cherché à caractériser l’effet du pH, du mode d’ajout de H2O2 et de la présence de catalyseur 
chimique sur les performances de solubilisation de la matière d’une boue. 
4.2. EFFET DU pH SUR L’ACTION DE SOLUBILISATION DE LA 
MATIERE PARTICULAIRE D’UNE LIQUEUR MIXTE PAR LE 
PEROXYDE D’HYDROGENE 
Les mécanismes d’action du peroxyde d’hydrogène étant dépendants du pH (Roques, 1990), 
l’influence de ce paramètre sur la solubilisation de la matière organique particulaire d’une 
boue a été étudiée. Nous garderons cependant à l’esprit  les limitations suivantes : 
1. Nous n’avons considéré que les pH initiaux et le pH n’a pas été régulé lors des 
manipulations. 
2. Il est très difficile d’obtenir une boue identique pour des manipulations réalisées à des 
moments différents. La reproductibilité est donc relativement mal assurée. 
3. Le pH local à l’endroit où se fait la réaction d’oxydation de la matière, soit donc selon 
certains auteurs, à la surface de la matière particulaire, est sans doute différent de celui 
de la solution. Nous travaillons sur un milieu fortement hétérogène, avec de la matière 
particulaire ! 
4. Le pH peut avoir une influence sur les réactions de l’H2O2 mais également sur un 
grand nombre d’équilibres chimiques et sur la cohésion du floc…Nous ne mesurons 
qu’une réponse globale : le degré de solubilisation! 
5. La notion de pH doit prendre en compte la température. En effet, les constantes 
d’équilibre ont des valeurs très différentes à 95°C par rapport à 20°C. 
Dans ce contexte, nous chercherons seulement à observer et poser des hypothèses concernant 
les mécanismes d’action possibles de H2O2 à différents pHi sur la matière organique d’une 
boue. 
4.2.1. Evolution du pH au cours du traitement thermo-oxydant 
La réaction du peroxyde d’hydrogène sur la liqueur mixte a été réalisée à une température de 
95°C (l’expérience réalisée à 60°C est également décrite ici pour comparaison). L’effet du 
pHi au cours de la réaction est évalué pour des valeurs de pH initiaux de la liqueur mixte 
comprises entre 2 et 10.  
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L’évolution du pH au cours du temps est représentée pour chaque valeur de pHi sur la Figure 
4.1. Nous présentons les valeurs mesurées à partir du moment où l’injection du peroxyde 
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Figure 4.1 : Evolution du pH en fonction du temps, lors de l’oxydation d’une boue de digestion 
anaérobie à partir du début d’injection du peroxyde. La température est de 95°C sauf pour la 
manipulation où une température de 60°C est stipulée. 
Lors de la phase de chauffage de la liqueur mixte pour atteindre 95°C (environ 10 min), le pH 
s’élève légèrement d’environ 0,5 unité voire 1 unité. Le pH initial juste avant ajout de H2O2 
(tc=10 min) peut donc être significativement différent de celui avant chauffage. On note par 
exemple que les pH au moment ou débute l’ajout de H2O2 sont de 9 et 8,5 pour des pHi de 8 et 
7,4 respectivement. L’analyse des résultats doit donc tenir compte de cet aspect. 
Dès l’addition de H2O2, la valeur du pH chute. Cette baisse a lieu essentiellement pendant 40 
min puis le pH semble se stabiliser. Pour le traitement à 95°C, la diminution du pH est de 3 
unités (de 10 à 7,4) tandis que pour le traitement à 60°C, cette baisse atteint une unité. 
Evidemment, les variations de concentration en H+ sont très différentes entre ces 
manipulations. 
La chute observée du pH quelle que soit la valeur du pHi, est bien liée à l’addition de H2O2 
comme le confirme les résultats de la Figure 4.2 qui compare l’évolution du pH lors d’une 
manipulation avec ou sans addition de H2O2 sur une liqueur mixte portée à 95°C et à pHi de 8.  














Figure 4.2 :  Evolution du pH en fonction du temps lors de l’oxydation par le peroxyde 
d’hydrogène, dés le debut d’injection du peroxyde.  Débit = 0,245 g H2O2/min. 
En effet, sur cette Figure, le chauffage seul de la boue induit, dans les 20 premières minutes, 
une augmentation plutôt rapide du pH jusqu’à 9, valeur qui évolue ensuite lentement vers 9,5 
peut être parce que le matériel organique désorbable susceptible de modifier le pH a déjà été  
relargué. En revanche, lorsque le peroxyde d’hydrogène est ajouté, le pH chute rapidement 
jusqu’à une valeur de 6,3 à t = 45 min puis se stabilise autour de 6,5. L’ajout d’ H2O2 induit 
donc bien la baisse de pH observée.  
Cette chute de pH peut donc :  
1. Soit découler du caractère acide de l’ H2O2.  
Concernant l’équilibre : H2O2 + H2O  ↔  HO2-  +  H3O+  , la consommation par la 
matière de HO2- conduit au déplacement de l’équilibre vers la droite avec la dissociation 
complète de H2O2 . 
2. Et/ou découler de l’acidification du milieu par la libération de produits d’oxydation 
des composés constituant la matière les flocs (acides organiques). Nous avons présenté 
un mécanisme de production de ces acides organiques au chapitre bibliographique       
( voir p. 37).  
Sur la Figure 4.1, on constate que l’acidification est plus faible à T=60°C qu’à T=95°C. Or, 
nous avions observé qu’en revanche, le taux de consommation d’ H2O2 était identique pour 
ces deux conditions. Ceci signifie que la chute de pH n’est pas liée principalement au rôle 
d’acide de H2O2 mais bien au relargage de certains composés acides, après leur oxydation. 
Des observations similaires sont rapportées par Trombotto et al. (2000) ; Bidga, (1995) ; Vel 
Caractérisation et analyse des paramètres influençant la réaction du H2O2 sur les boues 
 102
Leitner et Doré, (1996 et 1997). L’évolution du pH est donc un bon indicateur de 
l’avancement des réactions de solubilisation. 
4.2.2. Influence de la valeur initiale du pH sur le taux de consommation 
du H2O2 
La Figure 4.3 représente la masse d’H2O2 consommée en fonction de la masse d’H2O2  
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Figure 4.3 : Taux de consommation du peroxyde d’hydrogène pour les différentes valeurs de 
pHi imposées en début de réaction (dose 3 gH2O2/gMESi, débit=0,245 gH2O2/min). 
Quelle que soit la condition de pHi, le taux de consommation de H2O2 est proportionnel à la 
quantité d’H2O2 ajoutée. La proportion est en revanche étroitement fonction de la valeur du 
pHi. La proportion est de 20 % pour les pHi faibles, 50 % pour pHi 7,4 et 8 et 70% pour les 
pHi 6,2 et 10. Elle semble donc augmenter avec la valeur du pHi à l’exception du cas pHi= 
6,2. De même,  l’ajustement du pH des boues à 10 peut expliquer le rendement de 
consommation observé, car la décomposition du H2O2 peut être favorisée à pH basique,.  
Quelle que soit la valeur du pHi, une partie du peroxyde d’hydrogène ajoutée n’est pas 
consommée.  
4.2.3.  Etude de l’efficacité du peroxyde d’hydrogène vis-à-vis de la 
solubilisation du carbone organique d’une boue 
Pour les différentes valeurs du pHi, la masse de COP solubilisée, en fonction de la masse 
d’H2O2 consommée, est reportée dans la Figure 4.4.  































Figure 4.4 : Masse de Carbone Organique solubilisée en fonction de la masse de H2O2 
consommée pour les valeurs de pH initiaux imposées lors des expérimentations.  
Le rendement final COP solubilisé est sensiblement le même pour les différentes expériences 
réalisées à des pHi compris entre 2 et 10. La masse de COP potentiellement solubilisable est 
d’environ 80 % du COPi. La stœchiométrie des réactions de solubilisation par H2O2 semble 
en revanche influencée par le pHi comme le montre par exemple la différence d’allure de la 
courbe obtenue pour pHi de 8 et les courbes obtenues aux autres pHi. Des réactions 
compétitives vis-à-vis du H2O2 interviennent certainement. Elles engendrent une 
consommation de H2O2 mais pas de solubilisation de la matière. 
Ainsi donc, à pHi de 8, un taux de consommation de l’ H2O2 de 50% est atteint avec un taux 
de solubilisation rapporté à l’ H2O2 consommé le plus élevé.  
Pour le pHi de 8, le taux de solubilisation rapporté à la masse de H2O2 consommée diminue 
fortement à partir d’une quantité d’ H2O2 consommée de 0,5 g H2O2/gMESi. L’efficacité de la 
solubilisation par H2O2 n’est donc plus la même. Nous pouvons également raisonner par 
rapport à la masse de matière particulaire résiduelle. Le taux de solubilisation demeure élevé 
jusqu’à ce qu’environ 65% de la matière organique particulaire soit solubilisée, soit un 
résiduel de 1272 mgCOP. Quelques hypothèses peuvent être avancées pour expliquer ces 
observations : 
a) On peut penser que les sites réactionnels de H2O2 sur la matière organique des boues ne 
sont plus suffisamment nombreux. 
b) On peut penser également que des compétitions pour les radicaux produits interviennent 
alors entre la matière organique particulaire et la matière organique solubilisée ou la 
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matière minérale soluble. Nous allons essayer de vérifier cette hypothèse en analysant la 
relation entre le taux de minéralisation et le pHi. Si la masse de CO2 produite est 
influencée par le pHi, qui influence le taux d’avancement de la réaction de solubilisation, 
on pourra peut être en déduire que l’action de H2O2 est déviée davantage sur la fraction 
soluble. Le H2O2 attaque alors les molécules solubilisées jusqu’à la minéraliser. 
La Figure 4.5 représente le rendement de solubilisation et le rendement de minéralisation 
obtenus pour les expériences réalisées aux différents pHi après une durée de traitement de 60 
minutes. Le degré de minéralisation apparaît lié au taux de solubilisation (r2 = 0,79 mais en 
dehors de la manipulation à pH 7,2, les points sont assez bien alignés). La minéralisation 
semble débuter pour un taux de solubilisation de 40% (Figure 4.6). Nous confirmons donc la 
présence de réaction compétitive au moins entre le COP et le COS à partir d’un taux de 
solubilisation de 40%. A pH 2, on peut penser que des réactions basées sur des mécanismes 
très différents, type Fenton, sont présents.  
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Figure 4.5 : Rendements de solublisation 
(YsolCOP) et de minéralisation (Ymin) du carbone 
organique en fonction du pH. 
Figure 4.6 : Corrélation entre le taux de 
solubilisation et le taux de minéralisation pour  
les expériences aux différents pHi. 
4.2.4. Influence du pHi sur l’évolution du rapport MVS/MES 
Nous avions vu au Chapitre 3 (cf. § 3.3.4) que le rapport MVS/MES diminuait sensiblement. 
L’hypothèse émise était un effet du pH élevé (10) qui engendrait des précipitations, également 
favorisées par un taux de solubilisation du COP élevé. Nous allons donc vérifier si la variation 
du rapport MVS/MES est dépendante du pH. La Figure 4.7 donne les valeurs du COP 
solubilisé et du rapport MVS/MES obtenues en fin de manipulation (tc=60 min) pour 
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Figure 4.7 : Valeurs du COP solubilisé et du rapport MVS/MES obtenues en fin d’expérience 
(t=60 min) pour différentes valeurs du pHi.  
La baisse du rapport MVS/MES est de 20% jusqu’à un pHi de 7 environ. Puis cette baisse  
s’accentue fortement pour atteindre 50% à pHi=10. Cette baisse du rapport MVS/MES ne 
semble donc pas lié uniquement au % de COP solubilisé. En effet, par exemple à pHi de 6, le 
taux de solubilisation est élevé alors que la baisse du rapport MVS/MES est modérée (Figures 
4.5 et 4.6). De même, à pH 10, le taux de MVS est déjà faible au moment de l’ajout de H2O2. 
Nous pensons donc que pour des pHi élevés, il y a une rétention de matières minérales 
particulaires dans les flocs résiduels. L’augmentation de température doit certainement jouer 
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Figure 4.8 : Evolution du rapport MVS/MES au cours du temps pour les manipulations aux 
différents pHi. 
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4.2.5. Discussion et conclusion sur l’effet du pH sur l’action de 
solubilisation de la matière particulaire d’une liqueur mixte par le 
peroxyde d’hydrogène 
Des boues amenées à différents pH initiaux, compris entre 2 et 10, ont subi un traitement 
thermo-chimique par le peroxyde d’hydrogène à 95°C (et 60°C). Le pH n’était pas régulé. Les 
conclusions suivantes ont pu être tirées : 
1) L’ajout de peroxyde conduit à faire chuter le pH. Cependant, la baisse de pH doit être 
vraisemblablement due au relargage de composés acides provenant de l’action de H2O2 sur la 
matière organique du floc. Le suivi du pH donne donc une bonne indication du degré 
d’avancement de la réaction de solubilisation. 
2) Le taux spécifique de solubilisation du COP (rapporté à la masse de H2O2 consommée) le 
plus élevé est obtenu pour le pHi de 8. Tout d’abord constant, il est de 1,8 gCOP solubilisé/g 
H2O2 consommé. Il diminue ensuite fortement. L’efficacité de H2O2 vis-à-vis de la 
solubilisation décroît donc avec le degré d’avancement de la réaction mettant en jeu H2O2.  
Le degré de minéralisation croît avec le taux de solubilisation mais débute pour un taux de 
solubilisation de 40%. La réaction de solubilisation devient limitée par la masse de COP et la 
minéralisation du COS est alors initiée. Nous confirmons donc les observations du Chapitre 3. 
3) De plus, la masse de peroxyde d’hydrogène consommée est proportionnelle à celle injectée, 
et ce quelle que soit la valeur du pHi. En revanche, le taux de consommation d’H2O2 
augmente avec le pH (à l’exception de l’expérience à pHi=6,2). La proportion est de 20 % 
pour les pH faibles, 50 % pour pHi 7,4 et 8 et 70% pour les pHi 6,2 et 10. Il existe donc une 
consommation de H2O2 pour des réactions autres que les réactions de solubilisation. La 
compétition entre ces réactions dépend fortement du pH. 
4) Une valeur de pHi >7 accentue la baisse du rapport MVS/MES de la boue au cours du 
traitement thermo-oxydant. Les rétentions (précipitation ou complexation) des sels sont 
favorisées.  
Nous observons donc au cours du temps une perte d’efficacité de l’ H2O2 vis-à-vis de la 
solubilisation du COP. Des réactions compétitives sont vraisemblablement présentes. Nous 
allons alors étudier l’effet du mode d’ajout du H2O2 afin d’essayer de minimiser leur 
importance. 
 
Caractérisation et analyse des paramètres influençant la réaction du H2O2 sur les boues 
 107
4.3. EFFET DU MODE D’APPORT DU PEROXYDE D’HYDROGENE 
SUR L’ACTION DE SOLUBILISATION DE LA MATIERE 
PARTICULAIRE D’UNE BOUE  
Pour une même dose spécifique de 3 g H2O2 /gMESi (= 3g/800 mgMVS ou 3 g/400 mgCOP), 
trois modes d’injection sont comparés : 
 injection d’un coup 
 injection continue à un débit de 0,7 ml/min soit 245 mg H2O2 /min (tc = 1 h) 
 injection continue à un débit de 0,35 ml/min (tc = 2 h, afin de maintenir la dose fixée) 
L’objectif est d’analyser si un effet masse est présent. Le pHi de 8 et une température régulée 
à 95°C ont été choisis pour ces expériences. 
4.3.1. Evolution du pH pendant la réaction 
Sur la Figure 4.9, l’évolution du pH est représentée en fonction du temps pour les trois modes 
d’apport testés. Les allures sont similaires pour les trois expériences, mais la chute de pH est 
d’autant plus rapide que l’injection est rapide. Le pH d’équilibre atteint est le même pour les 
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Figure 4.9 : Evolution du pH au cours de l’oxydation d’une boue par le peroxyde d’hydrogène 
et pour différents mode d’apport de cet oxydant, à partir de l’injection du peroxyde. 
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4.3.2. Taux de consommation du H2O2 selon le mode d’apport de 
l’oxydant 
la Figure 4.10 donne la consommation du H2O2 en fonction de la concentration en H2O2 
ajoutée. La Figure 4.11 montre l’évolution de la consommation du H2O2 en fonction du temps 
pour l’expérience d’ajout d’un coup. 
y = 0,491x - 0,3745








































Figure 4.10 : H2O2 consommé et H2O2 résiduel en 
fonction du temps selon le mode d’ajout (boues 
digérées, tc 2h et un coup : TSB = 3 j ;  tc = 1 h ; 
TSB= 20 j) 
Figure 4.11 : H2O2 consommé en fonction 
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Figure 4.12 : Taux de consommation du peroxyde d’hydrogène selon le mode d’apport de 
l’oxydant ; liqueur mixte de boues digérées, 95°C, pHi=8 non régulé. Taux mesurés à 20 min et 
en fin d’expérience. 
Sur la Figure 4.11, la consommation de H2O2 juste après l’ajout est rapide puis elle ralentie 
jusqu’à une valeur nulle obtenue à tc=25 min. Cela montre que la consommation d’oxydant 
est en étroite relation avec le pH puisque la consommation du peroxyde s’arrête au moment 
où le pH du milieu commence se stabiliser (voir Figure 4.9). La Figure 4.12 nous indique que 
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le taux de consommation de l’ H2O2 est de 30% lorsque l’ajout de H2O2 est ponctuel alors 
qu’il est de 45 % et de 60% lorsque l’ajout est continu à un débit de 245 mg H2O2 /min et de 
0,122 mg H2O2 /min respectivement. 
4.3.3. Efficacité du peroxyde d’hydrogène vis-à-vis de la solubilisation 
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Figure 4.13 : Evolution du rendement de 
Carbone Organique Particulaire Solubilisé 
(COPsol) en fonction du temps selon le mode 
d’ajout de l’oxydant. 
Figure 4.14 : Comparaison de l’efficacité 
de solubilisation du CO d’une boue 
digérée par l’H2O2 selon le mode d’ajout de 
l’oxydant. 
En début de réaction, le rendement de solubilisation est sensiblement supérieur pour le mode 
d’ajout ponctuel par rapport au mode d’ajout continu (Figure 4.13). Cependant ce rendement 
Ysol atteint une valeur finale identique pour les deux modes d’ajout. La Figure 4.14 présente le 
taux spécifique de solubilisation (rapporté à la masse de H2O2 consommée). Celui ci est 
similaire pour les trois modes d’ajout mais les informations font défaut pour le début de 
réaction concernant l’ajout ponctuel. Le mode d’ajout ponctuel permet donc une solubilisation 
plus rapide du COP car l’H2O2 est disponible. Il est difficile de dire si l’efficacité de H2O2 est 
augmentée, c’est à dire que les compétitions vis-à-vis de ce composé sont moins présentes.  
La Figure 4.15 montre le taux de minéralisation du COP pour les trois manipulations. Le 
mode d’ajout ponctuel permet de minimiser légèrement la minéralisation du CO qui passe de 
15% à 10%. 































Figure 4.15 : Taux de minéralisation du COP solubilisé pour les différents mode d’ajout du 
peroxyde. tc = 20 min. 
4.3.4. Conclusion  
Le mode d’ajout ponctuel conduit à une consommation plus rapide de H2O2 et par voie de 
conséquence, à une solubilisation du COP plus rapide également. Le rendement de 
solubilisation final n’est cependant pas modifié. Nous avons remarqué que lorsque le H2O2 
n’est pas utilisé pour la solubilisation du COP, il continu à être consommé au même taux pour 
des réactions parasites.   
Le taux de minéralisation est légèrement plus faible pour le mode d’ajout ponctuel que pour 
les modes d’ajout continu.  
En reprenant le modèle présenté en fin du chapitre 3, nous pouvons écrire que :  
mp + map + ms + mdéc = constante 









Cette valeur de 0,3 est beaucoup plus faible que pour les ajouts continus. Cependant, elle est 
déterminée en fin de manipulation et il est vraissemblable que les réactions de solubilisation 
du COP sont terminées depuis longtemps. Il est néanmoins à remarquer que le H2O2 résiduel 
n’est pas consommé pour les autres réactions comme l’oxydation de la fraction soluble par 
exemple.  
Nous allons désormais nous intéresser à l’effet des sels métalliques de fer pour l’activation 
des réactions mettant en jeu H2O2. 
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4.4. EFFET D’UN CATALYSEUR MINERAL (Fe2+) SUR L’ACTION 
DE SOLUBILISATION DE LA MATIERE PARTICULAIRE D’UNE 
LIQUEUR MIXTE PAR LE PEROXYDE D’HYDROGENE 
Le réactif de fenton est utilisé classiquement pour le traitement des composés organiques des 
eaux résiduaires. Ce réactif est, en effet, peu nocif pour l’environnement, moins toxique que 
les autres métaux, facile à régénérer et son activité est comparable à celle des autres métaux 
qui peuvent catalyser la décomposition radicalaire du peroxyde d’hydrogène. Nous avons 
donc testé l’influence d’une addition de fer sous forme Fe2+ sur notre boue lors du traitement 
par oxydation utilisant le peroxyde.  
Toutefois, l’oxydation de Fe2+ par H2O2 dépend fortement du pH et, en règle générale, se 
pratique à pH inférieur à 5 et avantageusement compris entre 3 et 5 (Roques, 1990). Pourtant, 
le brevet EP 0 564 386 A1 (Paillard et Vidon, 1993) indique que pour des boues organiques, il 
est avantageux de réaliser la réaction pour des pH compris entre 5,5 et 9,5. Etant donné la 
difficulté de réguler le pH sur une boue, et le pH d’une boue aérobie ou anaérobie étant voisin 
de la neutralité, aucun ajustement de ce paramètre n’a été réalisé pour nos expériences 
d’essais de catalyse par Fe2+.  
4.4.1. Evolution du pH pendant la réaction 
Nous avons donc ajouté du Fe2+ sous forme FeSO4 de manière à obtenir un rapport molaire 
[H2O2]/[FeSO4] égale à 400. La température, régulée dans le contacteur fermé, était de 95°C .  
Le pH initial choisi a été le pH de la boue du digesteur anaérobie soit environ 6,5. La Figure 
4.16 montre que le pH diminue avec l’avancement de la réaction (ajout continu de H2O2) pour 
atteindre un pH de 5 après 35 min. A ce niveau, 5 g H2O2 ont été consommés. Il reste encore 
11 g H2O2 à consommer. Le pH chute lors de la réaction d’oxydation d’une valeur de 7 
environ à une valeur voisine de 4,5 au bout de 70 minutes.  
 











Témoin:Boues+ H2O2 (sans Fer) 
 
Figure 4.16 : Evolution du pH tout au long du traitement oxydant pour l’expérience contrôle et 
l’expérience avec ajout de FeSO4. Le pH initial est celui de la boue, soit 6,5 et la température de 
95°C (dose de H2O2 3g/gMESi, débit 0,245 gH2O2/min, âge des boues 3 j). 
4.4.2. Etude du taux de consommation de H2O2 
La consommation du H2O2  en fonction du H2O2 ajouté (Figure 4.17) montre une allure 
linéaire comme dans les cas précédents. La consommation du peroxyde a été de 62% ce qui 



















) Témoin: H2O2 sans Fe2+
Fenton: H2O2 avec Fe2+
 
Figure 4.17 : Evolution de H202 consommé en fonction de H2O2 introduit pour l'oxydation 
Fenton. 
Caractérisation et analyse des paramètres influençant la réaction du H2O2 sur les boues 
 113
4.4.3. Solubilisation du Carbone Organique de la boue avec ou sans 
ajout de FeSO4 
Sur la Figure 4.18 on peut voir que, pour les manipulations avec ou sans ajout de FeSO4, la 
masse de CO solubilisée augmente avec la masse d’H2O2 consommée. Cette augmentation est 
linéaire montrant une efficacité de solubilisation constante pour les deux conditions 
opératoires. Le peroxyde d’hydrogène étant ajouté en continu, on aurait pu penser que 
l’efficacité maximale de ce composé aurait été atteinte, dans le cas de l’utilisation du réactif 
de Fenton, pour des pH inférieurs à 5 soit donc pour une dose d’ H2O2 consommée de 8 g 




















Fenton  pHi 6,2, COPi=3590 mg/l
Témoin pHi 6,2, COPi=4136 mg/l
 
Figure 4.18 : Evolution du Carbone Organique Solubilisé tout au long du traitement oxydant 
pour l’expérience contrôle et l’expérience avec ajout de FeSO4. 
Ainsi, pour les conditions de l’expérience, le taux spécifique de solubilisation (rapporté à la 
masse d’ H2O2 consommée) est identique avec ou sans ajout de Fer. Cet ajout de FeSO4 avec 
un rapport molaire  [H2O2]/[FeSO4] égale à 400, n’entraîne pas d’amélioration visible de la 
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4.4.4. Conclusion partielle sur l’action d’un catalyseur métallique 
L’effet d’un rajout de fer n’entraîne pas une augmentation de la solubilisation de DCO, ni en  
concentration, ni en cinétique. Il faut noter que la décomposition de H2O2 était déjà catalysée 
par la température et du fer est certainement présent dans la boue. De plus, si l’adsorption de 
H2O2 est une étape préalable à son action d’oxydation de la matière organique, il est probable 
que l’énergie d’activation de la décomposition soit faible. Cela minimise l’importance du 
catalyseur. 
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4.5. DISCUSSION  ET CONCLUSIONS FINALES 
4.5.1. Rappel des résultats  
Le taux spécifique de solubilisation du COP (rapporté à la masse de H2O2 consommée) est 
influencé par la température, le pH et le débit d’apport de H2O2. La valeur la plus élevée de ce 
paramètre est obtenue pour une température de 95°C, un pHi de 8 et un mode d’ajout 
ponctuel. L’efficacité de H2O2 vis-à-vis de la solubilisation décroît donc avec le degré 
d’avancement de la réaction alors que le degré de minéralisation, débutant pour un taux de 
solubilisation de 40%, croît avec le taux de solubilisation. La masse de peroxyde d’hydrogène 
consommée est proportionnelle à celle injectée tout au long des expériences, et ce quelle que 
soit les conditions et notamment la valeur du pHi. Il existe donc une consommation de H2O2 
pour des réactions autres que les réactions de solubilisation. La compétition entre ces 








      et a dépend du pHi, de la nature de la boue… 
Lorsque sp, taux spécifique de solubilisation (rapportée à H2O2 consommé), décroît au cours 
du temps, les pertes de H2O2 via les réactions de compétition augmentent dans la même 
proportion. Il s’ensuit une perte importante de H2O2. Il convient donc d’arrêter les réactions 
de consommation de H2O2 au moment opportun.   
Gould (1985) a mis en évidence la dépendance entre le pH et le pourcentage de lignine 
solubilisée par l’action spécifique de l’ H2O2  (en soustrayant l’action de solubilisation due à 
l’augmentation du pH). Il note un optimum de solubilisation pour un pH de 11,5 ainsi qu’une 
désintégration complète de particules de paille après traitement pendant 18 h dans une 
solution contenant 1% de H2O2 à pH 11,5, température de 25°C et agitation mécanique. Selon 
cet auteur, en milieu alcalin, l’H2O2  se décompose  pour former l’anion hydroperoxyde 
(HOO-)  selon l’équation : 
OHOOHOHOH 222 +↔+
−−        (4.1) 
l’anion hydroperoxyde peut, à son tour, réagir avec H2O2 pour former les radicaux hydroxyles 
très réactifs tels que OH•et O2-• (équation 4.2).  
•
−•− ++↔+ 2222 OOHOHOHOOH       (4.2) 
Ces radicaux réagissent avec la matière de la liqueur mixte qui est très concentrée en début de 
réaction. Etant donné l’effet positif d’un pH alcalin sur la solubilisation de la matière 
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organique de la boue, il paraît possible que la réaction d’oxydation mette en jeu les radicaux 
issus de la décomposition de l’H2O2 tel que décrit par Gould (1985).  
Lors du traitement de la liqueur mixte en milieu alcalin, la cinétique de production de 
radicaux réactif via l’équation 1 est déterminée largement par la valeur du pH dans le milieu 
réactionnel. Dans notre cas, on observe également une forte dépendance de la cinétique de 
solubilisation vis-à-vis du pH. Le Tableau  4.1 présente les taux de solubilisation observés 
pour tc = 20 min tenant compte ou pas du COP solubilisé par la chaleur, pour les différents 
pHi et les différents modes d’ajout. 
Tableau 4.1 : Comparaison des taux de solubilisation pour du COP tenant compte ou pas de la 
solubilisation produite par la chaleur. 




COPi, mg/L Montée en T + 
injection du H2O2 
A partir de l’injection 
du H2O2 
2 3879 37 35 
6,2 4136 43 35 
7,4 4065 70 40 
8 3779 123 115 
10 3911 124 86 
Mode d’ajout   
Un coup 4144 181 150 
2 h 2831 47 41 
 
On observe bien une augmentation des taux de solubilisation avec le pHi.  
En parallèle, les radicaux OH•et O2-• peuvent aussi réagir entre eux en présence de H+ pour 
former de l’eau et du dioxygène. 
222 OOHHOOH +→++
+•−•            (4.3) 
Comme la concentration en matière organique est élevée (2 à 15 gDCO.L-1), la réaction 
décrite par l’équation 4.3 est en compétition avec les réactions d’oxydation de la matière 
organique. Tant que la concentration en COP est élevée, les composés organiques 
particulaires vont être attaqués préférentiellement par l’H2O2. Puis, les réactions parasites 
compétitives vont prendre le dessus.  
Il aurait été intéressant de suivre la production d’oxygène libéré lors de la décomposition de 
H2O2 pour différencier décomposition et consommation d’oxygène par les réactions 
d’oxydation des boues. En effet, la réaction globale supposée de décomposition de H2O2 peut 
être  
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  2222 O O2HO2H +→         (4.4) 
L’ajout de catalase sur un milieu sans matière organique permet de connaître la production 
maximale d’O2 qui peut alors être comparée à la production cumulée lors de la réaction. 
Une décomposition du peroxyde par des réactions de type Fenton, soit donc par action d’un 
métal comme le Fe2+ pourrait avoir également lieu.  
−•++ ++↔+ OHOHFeFeOH 3222                   (4.5) 
L’absence d’effet d’un ajout de sel ferreux n’implique pas que cette dernière voie ne joue pas 
un rôle significatif dans la décomposition du peroxyde d’hydrogène. En effet, des sels de fer 
peuvent être présents en quantité suffisante dans les boues d’origine. 
4.5.2. Conclusions 
a) La température. L’élévation de la température induit une solubilisation de la matière 
organique particulaire ou adsorbée. Quantitativement, ce transfert de phase représente 
environ 40% de la DCO particulaire pour une boue digérée et à une température de 95°C. 
L’effet propre de l’élévation de la température est donc significatif. Néanmoins, les 
informations obtenues ne sont pas très explicites quant à une éventuelle modification 
chimique de la matière constituant la boue ou une modification de la biodégradabilité. La 
température a également un effet sur les réactions d’activation du peroxyde d’hydrogène. 
La température de 95°C induit la plus forte solubilisation de la matière organique 
particulaire en présence de peroxyde d’hydrogène. Enfin la température permet d’inactiver 
les enzymes peroxydases des micro-organismes de la boue activée, et empêche donc la 
décomposition enzymatique supplémentaire du peroxyde. 
b) Dose de H2O2. La dose doit être choisie pour ne pas induire une minéralisation directe 
importante de la matière organique, car l’objectif du couplage est de favoriser l’action 
d’augmentation de la biodégradabilité de la matière organique et non l’action directe 
d’oxydation chimique du peroxyde. Il faut également minimiser les réactions de 
décomposition de H2O2. La dose choisie doit aussi permettre de distinguer ses effets par 
rapport à l’action de la chaleur seule. De même, le choix de la dose doit considérer la 
faisabilité industrielle liée aux coûts de mise en oeuvre.  
c) Mode d’ajout. D’après les résultats acquis, le mode d’ajout doit permettre de favoriser 
l’activation de H2O2, de minimiser la minéralisation et de maximiser la solubilisation du 
COP en le rendant biodégradable. Une injection rapide en début de réaction semble 
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favoriser l’action du peroxyde d’hydrogène sur la matière particulaire. Ce mode sera donc 
retenu pour l’alimentation du contacteur. 
d) Temps de contact. Ce temps de contact doit être assez long pour permettre la 
consommation du peroxyde d’hydrogène et la solubilisation de la matière. 
e) Le pH. Un pHi de 8 a été retenu. 
 
 Nous allons  passer maintenant au couplage des traitements thermique seul et thermo-oxydant 
avec le traitement biologique des eaux. Cela avec l’objectif de tester l’efficacité de tels 



























5. TRAITEMENTS COUPLES :                          
TRAITEMENT BIOLOGIQUE A BOUES ACTIVEES / 
TRAITEMENT THERMIQUE OU D’OXYDATION PAR 
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5.1. INTRODUCTION 
Dans le chapitre précédent, les effets des conditions d’opération, telles que le pHi, la 
température et le mode d’ajout de H2O2 sur l’oxydation de boues organiques, soit de type 
boues digérées en anaérobie, soit de boues activées, ont été étudiés.  
Le traitement thermique seul à 95°C induit une faible solubilisation et n’améliore pas la 
biodégradabilité de la liqueur mixte. Nous vérifierons que ce traitement appliqué seul mais 
couplé à un système à boues activées traitant notre ERU n’engendre pas une RPB 
significative.  
En revanche, l’activation thermique de la décomposition du H2O2 engendre une solubilisation 
forte de la matière organique particulaire des boues. Au vu de ces résultats, le procédé 
d’oxydation chimique pourrait être utilisé, associé au traitement biologique, afin de réduire la 
production des boues issues de différents procédés industriels. Nous allons donc étudier ce 
procédé couplé sur un pilote de laboratoire traitant en continu une ERU.  
Les effets possibles d’un procédé biologique couplé au contacteur de thermo-oxydation sont 




















Figure 5.1 : Divers phénomènes ayant lieu au sein du procédé couplé BA-traitement thermo-
oxydant. 
Les résultats obtenus dans cette partie devront permettre d’approfondir nos connaissances sur 
l’action du traitement couplé thermo-oxydant  par : 
a) la vérification qu’un traitement thermique seul ne conduit pas à un taux de réduction 
significatif des boues  
b) l’évaluation de l’effet du traitement couplé sur le taux de RPB 
c) la modélisation du système combiné thermo-oxydation/BA 
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d) la comparaison de l’efficacité de ce traitement par rapport à d’autres systèmes de co-
traitements utilisés pour réduire la production de boues en excès. 
5.2. SYSTEME EXPERIMENTAL 
5.2.1. Description 
Le système utilisé comporte deux lignes de boues activées en parallèle, une ligne servant de 
témoin et une ligne étant couplée au traitement oxydant. Les boues activées fonctionnent, 
selon une nomenclature générale, à moyenne-faible charge (charge massique de 0,2-0,3  kg 
DCO.kgMES-1.j-1). La description du pilote et des conditions opératoires est donnée dans le 
chapitre Matériel et Méthodes (pp. 44-49). 
Sur la ligne de co-traitement, un contacteur pour l’oxydation est associé en parallèle du 
réacteur à boue activée. Il est muni d’un système de chauffage et d’alimentations en liqueur 
mixte de la boue activée et en peroxyde d’hydrogène. Le schéma simplifié de la Figure 5.2 













Figure 5.2 : Schéma du contacteur de thermo-oxydation couplé au réacteur de BA. 
Pour ce co-traitement, la liqueur mixte est pompée avec une fréquence prédéterminée et 
envoyée dans le contacteur. A ce moment-là, une certaine quantité de soude (NaOH, 1 N) est 
injectée au contacteur (qui fonctionne comme un réacteur parfaitement mélangé) pour garantir 
un pH initial de 8. Cette boue est alors chauffée à 95°C, puis une dose de H2O2 est envoyée. 
La boue est maintenue 150 min dans le contacteur. Enfin, elle est refroidie et renvoyée dans le 
réacteur à boues activées pour une dégradation ultérieure. Ce cycle est répété 6 ou 3 fois par 
jour, selon les conditions opératoires définies dans les différentes périodes d’essai. 
Il faut souligner, par rapport aux conditions d’opération du contacteur, que l’ajout de 
peroxyde est réalisé après 25 minutes de chauffage, au bout desquelles la température de 95°C 
est atteinte et que l’ajustement du pH jusqu’à une valeur de 8 est fait au moment d’envoie des 
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boues du réacteur d’épuration. Dans la Figure 5.3 montre la représentation schématique d’un 










temps (min)tc = 150 min
Tc = 95°C
 
Figure 5.3 : Description d’un cycle complet du traitement thermo-oxydant dans le contacteur 
associé au traitement biologique. 
5.2.2.   Conditions d’opération du contacteur et paramètres de couplage 
des procédés 
Les conditions d’opération du traitement oxydant ont été déduites des expériences réalisées en 
réacteur fermé, décrites dans les deux premiers chapitres de résultats. Le Tableau 5.1 rappelle 
les doses utilisées lors de plusieurs traitements oxydants où intervient H2O2 . 














Eaux textiles filtrées  
0,2 
pH 4, T=35°C, 
tc=60min, 
Fenton Lin et Peng  (1995)  




Fenton Neyens  et al. (2003) 
Condensât du 




pH9, T=25°C, tc = 3 
h 





pH4  Ta, tc= 1-30 
min 
Fenton Kang et al. (2002) 
Boues activées 0,5-1,5 pH (NS), T=100-
250°C, tc=20-60 
min 
H2O2 seul Jomaa et al. (2003) 
D’après ce tableau, les doses communément utilisées sont comprises entre 0,02 et 0,2 
gH2O2/gDCO. Nous choisissons une dose relativement élevée pour débuter nos expériences : 
dose H2O2 = 0,3 gH2O2/passage au contacteur soit 0,11-0,13 gH2O2/gDCO au point 
d’injection  afin de  tester  la potentialité du H2O2 dans le couplage de traitements. 
 
Ainsi, les valeurs des paramètres retenus pour cette partie de l’étude sont donc: 
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 T= 95°C, 
 Dose spécifique H2O2 = 0,3 gH2O2/passage au contacteur (0,11-0,13 gH2O2/gDCO), 
 Mode d’ajout ponctuel en début de processus, 
 Temps de contact 150 minutes. 
 pHi=8  
Sachant que le réacteur biologique à un volume de 26 litres et que lors de chaque passage des 
boues dans le contacteurs on traite 1,5 litres, le temps nécessaire pour traiter un volume de 
réacteur est de 2,9 jours.  Les conditions opératoires utilisées lors de ces expériences sont 
récapitulées dans le Tableau 5.2. 
Tableau 5.2 : Conditions opératoires du couplage BA- traitement thermo-oxydant 
Dans le contacteur de traitement Dans le réacteur biologique d’épuration 
(valeurs moyennes) 
Temps de contact, min 150 Débit d’alimentation, L/j 35 
Volume du réacteur 
biologique, L 
26  
Dose au point d’injection, 
gH2O2/g DCO boues 
 
0,11-0,13 
Volume du décanteur 
secondaire, L 
4 
Température d’opération 95°C Taux de récirculation 150% 
pHi 8 Age de boues, j 12-15 
Volume utile du contacteur, L 1,5 Temps d’aération 50% 
No. de traitements par jour 6 pH ~7 
Température, °C 20  
Fréquence 
 




5.2.3. Calcul de la dose de H2O2 utilisée 
D’après les valeurs présentées dans le Tableau 5 .2 et quelques performances du réacteur 
biologique et du contacteur on peut obtenir la dose d’oxydant utilisée par g DCO éliminée. 
0,3 gH2O2/passage au contacteur * 6 bachées/jour = 1,8 gH2O2/jour 
Consommation de DCO journalière : 35 l/j * 0,350 gDCO/L = 12,25 gDCO/j 
La dose d’H2O2 est donc de 1,8 gH2O2/j / 12,25 gDCO/j = 0,15 gH2O2/gDCO.ERU 
Remarque : Production de boues sur le pilote : 0,3 gMVS/gDCO éliminée. Le taux 
d’élimination de la DCO est de 90%. Soit donc 0,27 gMVS/gDCO entrée. 
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5.2.4. Bilans effectués sur les lignes d’épuration 
La production des boues est déterminée aux bornes du pilote global selon la méthodologie 
décrite au chapitre Matériel et Méthodes. De plus, un bilan sur les matières minérales est 
également réalisé, permettant de distinguer la réduction sur les MMS de la réduction sur les 
MVS. Parallèlement, nous avons caractérisé le contacteur de traitement thermo-oxydant 
(CTT) afin de visualiser le devenir du COT et de H2O2 au cours du traitement. 
Avant d’analyser les performances en termes de réduction de la production de boues, nous 
avons caractérisé et analysé la production de boues pour les deux lignes de boues activées 
seules.  
5.3. CARACTERISATION DE LA PRODUCTION DE BOUES DE 
REFERENCE 
5.3.1. Caractérisation du fonctionnement et de la RPB 
Sur les deux lignes de boues activées, nous avons suivi la production cumulée des boues par 
rapport à l’élimination de la DCO pendant un mois, afin de tester la reproductibilité de notre 
mesure. Les Figures 5.4 et 5.5 représentent la production cumulée de MVS et de MES 
respectivement sur les deux lignes de boues activées pendant une durée d’environ 30 jours.  
y = 0,2803x - 0,2849
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Figure 5.4 : Comparaison des productions de boues pour les deux lignes du pilote de 
traitement d’eaux usées. 
Chacune des pentes représentent le quotient gMVSproduit/gDCOéliminée appelé rendement 
de production de boues MVS, (Yobs.MVS). La production de MVS est proportionnelle à la DCO 
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consommée, le rendement de production de boue est donc constant au cours de la période 
d’essai. Ce résultat est en accord avec les nombreux résultats obtenus au laboratoire ces 
dernières années (Déléris, 2001 ; Salhi, 2003) et sur pilote sur site industriel (Camacho, 
2000). 
Les courbes de production cumulée des boues sont bien superposées ce qui démontre une 
production similaire de boues sur les deux lignes. La reproductibilité de la mesure entre les 
deux lignes est donc acquise. La valeur du Yobs est de 0,28 gMVS/gDCO éliminée ou de 0,33 
gMES/gDCO éliminée, le rapport MVS/MES étant de 0,85 (voir Figure 5.5). 
y = 0,3297x - 0,3352
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Figure 5.5 : Comparaison des productions de boues (MES) pour les deux lignes pilotes de 
traitement d’eaux usées. 
5.3.2. Effets de la qualité de l’eau 
Nous avons également suivi la production de boues à différents moments de la thèse. Les 







           Traitements couplés : biologique à BA/thermique ou d’oxydation par peroxyde d’hydrogène 
 127
Tableau 5.3 : Résultats des campagnes de mesures de la production de boue sur notre pilote 
























































































Salhi (2003)(1) Int 0,3 12 0,3 (0,26 à 
0,34) 
0,35 0,05 
Cesbron (1) Int 0,3 12 0,3 ND ND 
Déléris (2001)(1) Int 0,3-0,57 10 0,28 0,35 0,07 
Camacho (2000)(2) DP 0,3 28 0,28 0,35 0,07 
Int : Intermédiaire entre eau brute et eau décantée primaire 
DP : Décantée Primaire 




On note de fortes variations de la production de boue selon la période étudiée. Afin d’aider à 
expliquer ces variations, il est utile de donner quelques informations sur les caractéristiques 
des eaux usées d’alimentation pendant les périodes d’essais et de les relier aux valeurs 
obtenus de Yobs.MVS (Tableau 5.4). Nous soulignons dans ce Tableau le rôle de la DCO 
particulaire sur la valeur de Yobs. Le pourcentage de DCOP varie entre 40 et 60% de la DCO 
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Tableau 5.4 : Valeurs moyennes de DCO particulaire et soluble pour l’ERU et Yobs, pour les 

























































Il faut rappeler que dans la fraction particulaire se trouve la matière non biodégradable qui va 
s’accumuler et donc faire partie des boues produites comme l’a montré Salhi (2003). Les 
variations de fractionnement physique de l’eau usée pourraient expliquer les variations de 
Yobs REF (YobsMVS sur le réacteur de référence ou témoin) observées expérimentalement. En 
effet, la production de boue est la somme de la production croissance et de l’accumulation de 
matières réfractaires provenant soit de l’ERU soit du décès cellulaire (équation 5.1) . 
PHI XXXOBS YYYY ++=  
(5.1) 
 
YXH = rendement de production de XH dans la boue 
YXi = rendement de production de XI dans la boue 
YXp = rendement de production de XP dans la boue 
Avec : 
II XX












YfbY ...θ=  (5.4 ) 
Où : 
bH = constante de décès des microorganismes  
fP = quantité de XP produite lors de la lyse microbienne 
fXi = part de XI dans l’ERU  
YH = rendement limite de conversion biomasse/substrat 
YOBS = rendement de production de boue observé 
θB = âge de boue 
  
Une fraction élevée de la DCOP est composée de matériel réfractaire comme l’a montré 
Déléris (2001). Il est dès lors évident que la production de boue doit augmenter avec la 
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proportion de cette DCOP puisque la fraction réfractaire se retrouve directement dans les 
boues sans avoir subi de transformations à l’inverse des fractions biodégradables.  
En utilisant le système d’équations ci-dessus et pour un fractionnement de la pollution donné 
entre fraction biodégradable (SS + XS) et fraction inerte XI, Salhi (2003) montre qu’à un âge 
des boues de 12 jours, le traitement d’une ERU contenant 20% de XI conduit à un Yobs de 
0,30 gMVS/gDCO éliminée alors que le traitement d’une ERU contenant 10% de XI conduit à 
un Yobs de 0,25 gMVS/gDCO éliminée. Une partie de l’écart observé entre les valeurs de Yobs 
peut donc être expliqué. Nos valeurs de Yobs présentées au Tableau 5.4 sont néanmoins 
supérieures à celles déterminées par ce modèle. Nous verrons qu’une fuite de MVS 
importante sur les pilotes pourrait être à l’origine de ces valeurs élevées de Yobs. 
La Figure 5.6 présente les valeurs de rendements de production de boue citées dans 
différentes études, pour des installations de faible à forte charge massique sur des eaux brutes 




























Edeline et al. (1979)
Schultz et al. (1982)





Figure 5.6 : Données bibliographiques de rendements de production de boue YOBS en fonction 
de la charge massique appliquée. Ces résultats sont obtenus sur des eaux résiduaires 
urbaines brutes (Edeline et al. (1979), Schultz et al. (1982), Edeline et al. (1993), Henze et al. 
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5.3.3. Conclusion partielle 
Nous avons évalué la production de boue sur nos pilotes de laboratoire. Cette production 
s’avère identique sur les deux lignes menées en parallèle et alimentées par une ERU 
identique. En revanche, la production varie selon les périodes d’étude sans doute à cause de 
processus saisonniers (vacances, …). Il est donc indispensable de maintenir la présence d’une 
ligne témoin pour acquérir la production de boue de référence de la période considérée.  
Pour certaines périodes, la production est cependant un peu élevée. 
En nous basant désormais sur ces résultats, nous allons étudier les effets des traitement 
couplés sur la RPB. 
5.4. EFFET D’UN CO-TRAITEMENT THERMIQUE SEUL 
Nous devons analyser l’effet propre d’un traitement thermique des boues à 95°C, couplé à un 
système de boues activées, sur la réduction de la production de boue.   
Sur la Figure 5.7, l’évolution de la production de boues en fonction de la consommation 
cumulée de la DCO peut être observée pour les deux lignes : témoin et boue activée plus 
traitement thermique seul. La durée de l’expérience est de 20 jours. 
Les deux productions cumulées sont égales pour les deux lignes. Aucune RPB n’est 
perceptible après un mois d’opération. Nous confirmons ainsi les résultats du Chapitre 3. 
L’augmentation de température n’engendre qu’une désorption de la matière organique sans la 
rendre davantage biodégradable. Cette matière reflocule sans doute dans le réacteur 
biologique.  
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y = 0,3084x - 3,6645
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Figure 5.7 : Comparaison des productions de boues par rapport à la DCO éliminée pour le 
couplage du traitement thermique à 95°C sans présence de H2O2. 
Nous allons donc voir si le traitement oxydant réalisé avec H2O2 à 95°C peut, lui, engendrer 
une RPB significative. 
5.5. PERFORMANCES DU TRAITEMENT EN TERME DE 
REDUCTION DE LA PRODUCTION DE BOUES 
Trois campagnes d’opération du système couplé ont ensuite été réalisées, à savoir mai-juillet 
2003, octobre-décembre 2003 et janvier 2004. La période octobre-décembre 2003 a servi pour 
la vérification des résultats obtenus en été et pour tester une dose différente de celle utilisée 
initialement. En effet, pendant les trois dernières semaines de cette période, la dose 
journalière a été réduite de 50% tout en gardant l’ensemble des autres conditions opératoires 
identiques.  
Remarque : Au moment de l’injection du H2O2 dans le contacteur, la température élevée 
engendre l’inactivation des enzymes responsables de l’activité peroxydase des 
microorganismes présents dans la boue activée. Nous avons vérifié ce résultat en réalisant un 
test catalase classique. On considère donc qu’il n’y a donc pas de décomposition microbienne 
du peroxyde injecté. 
La Figure 5.8 donne les évolutions de la production cumulée des boues (exprimée en MVS) 
en fonction de la masse cumulée de DCO éliminée. Nous attirons l’attention sur le fait que la 
masse de MVS cumulée produite prend en compte le flux de MVS de sortie effluent. Ces 
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MVS sont donc comptabilisées comme des boues produites, ce qui pourrait aussi expliquer le 
Yobs apparemment élevée de 0,37 gMVS/gDCOéliminé pour le témoin. 
La production cumulée de boues sur la ligne avec oxydation présente une allure linéaire 
comme l’évolution de la production cumulée de la ligne témoin sans traitement d’oxydation. 
Ce résultat est important puisqu’il montre que le taux d’accumulation de chacune des 
fractions organiques de la boue demeure constant au cours du temps.  





MRPB −= , avec M1, la pente de la ligne traitée et M2 la pente correspondant à 
la ligne témoin (sans traitement). Ce calcul conduit, dans le cas de la Figure 5.8, à un taux de 
RPB de 60%. 
y = 0,3797x - 7,9869
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Figure 5.8 : Production cumulées de MVS pour les deux lignes de boues activées en fonction 
de la DCO éliminée cumulée ; Période du 15/05/2003 au 31/07/2003 (été 2003). 
Nous pouvons alors calculer la dose de H2O2 à appliquer, exprimée par gramme de boues non 
produite, qui est un paramètre de dimensionnement des installations.  
0,3 gH2O2/passage au contacteur * 6 bachées/jour = 1,8 gH2O2/jours 
Consommation de DCO journalière : 35 L/j * 0,350 gDCO/L = 12,25 gDCO/j 
La dose d’H2O2 est donc de 1,8 gH2O2/j / 12,25 gDCO/j = 0,15 gH2O2/gDCOERU éliminée 
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Si on prend un rendement observé de production de boues de 0,32 gMVS/gDCO, la masse de 
boue produite journellement est en moyenne de 0,32 gMVS/gDCO *12,25 gDCO/j ≈ 4 
gMVS/ j.  
Pour un taux de RPB de 60%, la dose est donc de 1,8gH2O2/(0,6*4) gMVS non produite soit 
0,75 gH2O2/gMVS non produite. Cette valeur apparaît élevée. En effet, rapportée à la DCO 
des boues non produite, cela conduit à 0,53 gH2O2/gDCOMVS non produite. Pour 
comparaison, la dose d’ozone nécessaire lorsque plus aucune boue n’est purgée est comprise 
entre 0,15 et 0,17 gO3/gDCOMVS non produite (Salhi et al., 2004) . 
5.5.1. Evolution des MVS  
La Figure 5.9 montre les évolutions des MVS et des MVS éliminées pour les deux lignes 
suivies. Les résultats utilisés pour la comparaison des productions de boues correspondent au 
dernier mois d’opération avant un arrêt du système (période début été 2003, signalée sur le 
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Figure 5.9 : Evolution des MVS dans le réacteur et des MVS éliminées pendant toute une 
période de 70 jours, dont le début de la période analysée est signalé par la ligne pointillée. 
Période 30 juin-28 juillet 2003.  
La teneur en MVS dans les réacteurs est stable pendant la période analysée. L’augmentation 
des MVS observée pour la ligne traitée provient d’une meilleure maîtrise des pertes de boues 
(dénitrification sauvage). Les MVS sont stabilisées autour de 2 g/L pour le témoin et 1,5 g/L 
dans le réacteur de la ligne traitée. Ces concentrations tiennent compte de l’ensemble des 
boues, du réacteur et du décanteur, puisque le volume de ce dernier est versé dans le réacteur 
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avant toute mesure. La valeur légèrement plus faible de MVS dans le réacteur pour la ligne 
traitée provient du fait que la perte de boue limite la possibilité d’augmenter l’âge de boue. En 
effet, nous n’avons pas réussi à diminuer les MVS éliminées du système en dessous de 0,9 g/j. 
A ce stade, aucune purge volontaire n’est effectuée sur le pilote (à l’exception de 100 ml 
pour les analyses). Les performances de réduction de production de boue sont donc limitées 
par le fonctionnement du système et en particulier par la décantation. 
5.5.2. Reproductibilité de la RPB et influence de la dose de peroxyde 
d’hydrogène 
Afin de confirmer les valeurs de RPB obtenues au cours de la période de l’été 2003, une 
nouvelle campagne d’essai a été réalisée avec les deux lignes en parallèle (octobre-novembre 
2003). De plus, en fin d’essai et pour une durée de 3 semaines, la dose appliquée journalière 
de H2O2 a été divisée par deux (décembre 2003). Si on fait l’hypothèse que le taux de RPB est 
proportionnelle à la dose de H2O2, une diminution de la dose doit donc entraîner une 
diminution de la RPB pour la ligne avec traitement oxydant.  
Dans la Figure 5.10, l’évolution des productions cumulées de boues en fonction de la DCO 
cumulée éliminée est donnée pour cette période. Le début de changement de dose est figuré 
par la ligne pointillée.  
y = 0,4215x - 4,8431
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Figure 5.10 : Evolution des productions de boues en fonction de la DCO éliminée, pour les 
deux lignes d’épuration suivies. La ligne pointillée signale le début de la période de 
fonctionnement à une dose réduite de 50%. 
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On retrouve les allures linéaires pour les productions de boues en fonction de la DCO 
cumulée éliminée. La RPB obtenue pendant cette période est de 50%, donc très voisine de 
l’expérience précédente. La faible diminution peut être attribuée à des changements dans la 
typologie de l’effluent traité. En effet, l’été, l’ERU est légèrement plus diluée.  
Comme dans le cas précédent, la production résiduelle de boue ne provient que des fuites de 
MES de l’effluent de sortie. Les performances de réduction de la production de boues sont 
donc limitées de nouveau par la décantation. 
Lors de la deuxième période de cet essai, d’une durée de 20 jours, la diminution de la dose de 
50% ne conduit pas à une diminution du taux de réduction de la RPB. Admettons que la 
diminution de RPB soit proportionnelle à la réduction de la dose appliquée de H2O2 
(hypothèse basée sur les résultats obtenus pour l’ozone, (Salhi, 2003)). Une réduction de 50% 
de la dose appliquée devrait donc faire passer le taux de RPB de 50% à 25%. Or, environ 4 
gMVS sont produites par jour soit une augmentation dans le volume de réacteur de 
4*0,25gMVS./26 l =0,038 g/L par jour. Au bout de 20 jours cette augmentation serait de 0,77 
g/L de réacteur. Cette augmentation est significative et aurait du être remarquée si elle avait 
eu lieu. Nous pouvons donc conclure que la diminution par 2 de la dose appliquée de H2O2 
n’entraîne pas une diminution du taux de RPB qui se maintien à 50%. La dose nécessaire 
est donc de 0,9 gH2O2/(0,5*4) gMVS non produite soit 0,45 gH2O2/gMVS non produite. Cela 
conduit à une valeur de 0,32 gH2O2/gDCOMVS non produite qui demeure une valeur 
relativement élevée par rapport à celle obtenue avec l’ozone. L’efficacité de 2,2 gMVS non 
produite / gH2O2 est obtenue avec un système d’oxydation qui opère à 95°C. 
Un résumé des RPB des campagnes considérées est présenté dans le Tableau 5.5.  
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5.5.3. Discussion et conclusions partielles 
- 4 expériences d’une durée significative (> 1 mois) ont été menées sur le pilote de 
traitements combinés. Un taux de réduction de la production de boues en excès de 
50% est obtenu de manière reproductible. La dose requise pour atteindre ces 
performances est de 0,45 gH2O2/gMVS non produite ou 0,07 gH2O2/gDCOERU.  Le 
système est stabilisé en ce qui concerne la concentration en MVS.  
- Cette réduction est due à l’application de l’H2O2 puisqu’un traitement thermique seul 
ne conduit à aucune baisse mesurable de la production de boue sur un mois. 
- Dans ces conditions de réduction, aucune purge n’est réalisée (en dehors des purges 
pour les analyses mais celles-ci ont été négligeables). La production de boues est donc 
égale à la fuite de MVS dans l’effluent de sortie. Cette boue n’est alors pas traitée par 
le contacteur. La production de boue ne peut donc pas être réduite. Il est donc probable 
que le taux de réduction soit limité par la possibilité de traiter les MES non 
décantables.  
5.5.4. Effet des pertes de boues 
Nous avons eu des problèmes de décantation aussi bien sur la ligne traitée que sur la ligne 
témoin (voir Figure 5.9 et 5.11). Nous pensons donc que des performances supérieures en 
terme de RPB pourraient être atteintes avec la même dose de H2O2 si la fuite de boues 
pouvait être contenue. Nous avons tenté de vérifier cette hypothèse en renvoyant 
manuellement les boues de sortie dans le réacteur pendant une période de 15 jours. Sur la 
Figure 5.11, on indique par des lignes pointillés, pour la période d’été 2003, le moment de 
l’installation d’un deuxième décanteur pour le réacteur traité. Les problèmes de pertes de 
boues dans la sortie, évidents avant cette installation, sont rapidement minimisés ensuite. 
Les MES de sortie récupérées sont renvoyée dans le réacteur. Il se produit une 
augmentation transitoire de la concentration des MES du réacteur. Aucune purge n’est 
réalisée pendant toute la période. La concentration en MES du réacteur semble se 
stabiliser. Le taux de RPB atteint 60% et n’est donc pas altéré par ce rajout de boues.   



































Figure 5.11 : MES dans le réacteur traité et MES dans la sortie  en fonction du temps. 
L’installation d’un décanteur supplémentaire pour recupérer la boue perdue en sortie est 
signalée par une ligne pointillée. 
 
5.5.5. Analyse du devenir de la DCO 
Les bilans DCO entrées/ Sorties sont réalisés selon l’équation 5.5.  
 
DCOtotaleentrée (ERU + Complément) = DCOtotalesortie  +  DCOtotalepurge  +   
DCOcumuléeréacteur et décanteur      +      DCOoxydée biologiquement  (5.5) 
 
Le flux de DCO sortie : Il se décompose en un flux de DCO soluble et un flux de DCOMVS 
soit donc particulaire qui, rappelons le, est comptabilisé en production de boues. 
Comme montré sur la Figure 5.12, il n’existe pas de différence entre les taux d’élimination 
pour les deux lignes. Ce taux d’élimination moyen est de 12 -14 gDCO/j, pour les deux lignes. 





























Figure 5.12 : Variation de la DCO journalière consommée pour les deux lignes de boues 
activées. 
Sur les Figures 5.13a et 5.13b, nous présentons schématiquement les bilans de matière 
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Figures 5.13a et 5.13b. Bilan DCO pour les lignes témoin (référence) et traitée pendant une 
période de 34 jours (12 mai-22 juillet 2003). 
Remarques des Figures 5.13a et b : 
*Les valeurs présentées sont une moyenne des valeurs obtenues pendant deux mois d’opération.  
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* DCO Soluble signifie la DCO filtrable par  8 µm. 
* La DCO entrée comporte  celle de l’ERU et celle de la source carbonée ajoutée pour aider la 
dénitrification 
La DCO dégradée biologiquement sur la ligne témoin est de 123 g, tandis que pour la ligne 
traitée cette dégradation est de 266 g, ce qui est en accord avec les taux de RPB observés. 
La concentration de DCO totale en sortie est similaire pour les deux pilotes. La concentration 
en DCO soluble en sortie pour la ligne avec traitement est, en revanche, en moyenne, double 
de celle du témoin, soit plus de 50 mgDCO/L. Un des effets du traitement thermo-oxydant 
sur la fraction particulaire de la boue est la solubilisation d’une DCO non décantable 
réfractaire au traitement biologique pour un temps de séjour hydraulique d’environ 17 h.  
La Figure 5.14 présente l’évolution des DCO filtrables par un filtre 8 µm pour les deux 
réacteurs biologiques au cours du temps. Alors que la concentration en DCO du témoin 
semble diminuer, celle du réacteur traité augmente jusqu’à des valeurs de 70 mg/L.  
En moyenne, lors de nos expériences avec ajout de H2O2, nous avons constaté des valeurs de 
DCO filtrable de l’ordre de 50 mg/L, soit le double de ce qui est classiquement observé en 
sortie de la ligne témoin pour la fraction filtrable. Le traitement thermique seul engendre 
moins de perte de DCO (Figure 5.15). C’est donc le traitement d’oxydation qui est 
responsable de cette fuite de DCO non décantable. Nous rejoignons les résultats obtenus par 















































Figure 5.14 : Evolution des DCO filtrables (8 µm) 
en sortie pour les deux réacteurs biologiques. 
On inclue la période initiale jusqu’au jour 21 où 
on commence voir les effets du traitement 
oxydant couplé. 
Figure 5.15 : Evolution de la DCO filtrable (8 
µm) en sortie pour le suivi du procédé à BA 
couplé au traitement thermique sans 
oxydant. 
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5.6. DEVENIR DES SUBSTANCES MINERALES 
5.6.1. Performances du traitement en terme de réduction du rapport 
MVS/MES des boues traitées 
Les matières minérales particulaires composent une partie du floc et donc de la boue. Réduire 
la masse des boues nous impose donc de caractériser et analyser le devenir de ces matières 
minérales. Le traitement thermo-oxydant ayant en principe pour cible la matière organique, 
que devient la fraction minérale associée ?  Ces matériaux minéraux peuvent être associés aux 
structures cellulaires ou simplement être piégés par les polymères qui sont présents dans les 
boues. La Figure 5.16 illustre, pour la période juin-juillet 2003, l’évolution des rapports 


















Figure 5.16 : Comparaison des rapports MVS/MES pour les deux lignes, la ligne témoin et la 
ligne traitée (été 2003). 
Ce rapport demeure relativement constant pour les boues de la ligne témoin. En revanche, il 
est évident que ce rapport diminue significativement pour la ligne traitée ce qui indique la 
minéralisation des boues. Ce rapport évolue alors de 0,78 à 0,67. En fin de l’essai, la valeur de 
ce taux ne semble pas stabilisé. Cependant, étant donné qu’une fuite importante de MES a lieu 
avec la sortie de l’effluent, une stabilisation de ce rapport doit être tôt ou tard atteinte. 
Malgré cette augmentation de la minéralisation de la boue traitée, une solubilisation de la 
matière minérale en suspension a lieu. Ceci est montré sur la Figure 5.17 qui présente le flux 
de Matières Minérales en Suspension déterminé pour les sorties du système (voir équation 
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5.6) en fonction du flux de Matières Minérales en Suspension présentes dans l’effluent 
d’entrée.  
Pxmin = ∆[MMS]r.(Vr) + [MMS]s.(Qe-Qp) + Qp.[MMS]bp               (5.6) 
Avec : 
∆[MMS]r = accumulation de MMS dans le réacteur biologique (g/L) 
Vr             = volume de réacteur (L) 
[MMS]s   =concentration des MMS dans l’eau de sortie (g/L) 
Qe            =débit d’ERU d’alimentation (L/j) 
Qp            =débit de purge (L) 
[MMS]bp =concentration des MMS dans les boues purgées (g/L) 
Si on représente schématiquement la valeur de la RPB observée et si on pose l’hypothèse  
d’absence de solubilisation de la matière minérale, on obtient l’évolution de ces fractions 
représentée dans la Figure 5.17.  S’il n’y a pas de solubilisation des MMS initiales, on obtient 
donc 15 / (15+ 42,5) = 0,26  g MMS/gMES d’où MVS/MES=0,74. 
MMS = 
15 g 
Solubilisation identique pour MMS et MVS. 





50% de réduction sur les MVS 0,5*85 = 
42,5 g 
Ratio MVS/MES = 
0,85 
Donc identique à 








50% de réduction sur les MVS 0,5*85 = 
42,5 g 
 
Ratio MVS/MES = 
0,74 
Figure 5.17 :  Comparaison des flux de Matières Minérales en Suspension (MMS) déterminé 
pour les sorties du système en fonction du flux de MMS présentes dans l’effluent d’entrée. 
Nous considérons au départ, 100g de boue ayant un taux de MVS de 85% par rapport aux MES. 
Au vu des résultats de la Figure 5.16, montrant l’évolution du rapport MVS/MES au cours du 
temps et d’après les calculs présentés ci-dessus, la matière minérale n’est pas solubilisée. Elle 
s’accumule dans le floc. Il y a même une suraccumulation puisque le taux de MVS/MES 
descend à une valeur inférieure à 70%. Un rétention de sels du fait du chauffage dans le 
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contacteur pourrait expliquer cette observation. Ces observations sont donc identiques à celles 
faîtes lors des manipulations en réacteur fermé (voir chapitres 3 et 4). 
Nous avons suivi le rapport MVS/MES au cours du temps lors de la diminution de la dose 















 Figure 5.18 : Evolution du rapport MVS/MES pour la période hiver 2003 pour les deux lignes 
d’épuration. La ligne pointillée indique l’application d’une diminution de 50% de la dose 
jurnalière de H2O2 . 
Un effet immédiat de la diminution de la dose d’H2O2 sur la valeur du rapport MVS/MES est 
observé. Ce rapport MVS/MES ne diminue plus et même augmente très légèrement. Comme 
la concentration de MVS demeure constante cela signifie que la teneur en matière minérale 
des boues diminue. Une partie de la matière minérale est solubilisée et sort du système. (voir 
Figure 5.18). Il y a donc sans doute un effet de la dose de H2O2 sur le taux de minéralisation 
de la boue. Ce résultat peut être expliqué par la diminution de la fréquence de passage des 
boues dans le contacteur. En effet, la diminution de la dose a été réalisée par une diminution 
de la fréquence de passage. La boues passant moins dans le contacteur, les mécanismes de 
rétention (précipitations…) des sels sont diminués proportionnellement. 


















Figure 5.19 :  Evolution au cours du temps du rapport MVS/MES de la boue d’un procédé 
combiné utilisant l’ozone lorsque de RPB organique atteint 50% (Salhi, 2003). 
Salhi (2003) montre que le rapport MVS/MES diminue au cours du temps lorsqu’un 
traitement à l’ozone est initié mais se stabilise après une 15ène de jours (Figure 5.19). Il 
montre également que la teneur en matière minérale de la boue augmente avec le taux de 
RPB. Pour des conditions où plus aucune purge de boue n’est effectuée, le rapport MVS/MES 
se maintient à une valeur constante et relativement élevée grâce à la fuite de MES dans 
l’effluent de sortie. Cette « purge accidentelle » permet d’éliminer la matière minérale qui 
s’accumule et ainsi de stabiliser le rapport MVS/MES.  
Ainsi, les effets de la température et du pH doivent être déterminant dans nos conditions pour 
expliquer l’absence de solubilisation des sels lors de l’action de H2O2 sur les boues. 
5.6.2. Devenir du NTK  lors de l’oxydation des boues 
Dans les boues il y a une teneur d’azote importante suite à l’accumulation et la synthèse des 
composés azotés (protéines et ADN, principalement). Une partie est formée par l’azote 
inorganique présent dans les ERU sous forme d’ammonium qui doit être transformé 
biologiquement en nitrites puis en nitrates et enfin transformé en gaz. Ce processus est connu 
sous les termes de nitrification-dénitrification. La partie organique de l’azote se trouve dans 
les structures cellulaires et des polymères qui entourent les cellules. Il sera ammonifié. 
Pendant les traitements oxydants on peut modifier les concentrations en NTK dans les 
différentes fractions composant la boue, suite à la solubilisation d’une partie de la matière 
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organique particulaire. Cette solubilisation du NTK produit de l’azote supplémentaire qui peut 
se retrouver en sortie ou doit être transformé dans le bassin d’épuration.  
La Figure 5.20 montre l’évolution de la concentration en NTK en fonction de la concentration 
en DCO solubilisée lors du traitement des boues par le H2O2. Pour comparaison, nous avons 
aussi fait figurer sur cette figure l’évolution de la concentration en NTK en fonction de la 
concentration en DCO solubilisée lors du traitement des boues par l’ozone (Salhi, 2003). La 
solubilisation du NTK se fait proportionnellement à celle de la DCO pour les deux oxydants. 
Il est difficile, étant donné le nombre de points pour la courbe concernant le H2O2 de conclure 
quant au coefficient de proportionnalité.  D’autres expériences à des doses plus importantes 
de H2O2 pourraient confirmer ces résultats pour la peroxydation. Nous étudierons dans le 























Figure 5.20 : Comparaison des solubilisations du NTK en fonction de la DCO solubilisée pour 
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5.7. MECANISMES IMPLIQUES DANS LA REDUCTION DE LA 
PRODUCTION DE BOUES 
L’intérêt de l’application de l’oxydation par H2O2 sur les boues activées repose en partie sur 
la capacité à réduire la production des boues (RPB). Les différents mécanismes responsables 
de la RPB peuvent être : (a) une simple solubilisation, libérant une partie de la DCO 
solubilisée dans la sortie; (b) la métabolisation de cette matière solubilisée par les 
microorganismes de la boue, (c) l’inactivation des microorganismes, (d) l’augmentation de 
l’énergie consommée pour la maintenance.  
A partir des résultats de DCO présentés précédemment, nous allons analyser ces différentes 
possibilités. La Figure 5.21 montre le devenir de la DCO pour la ligne avec traitement. On 
constate que les boues non produites sont oxydées à 77% et que l’augmentation de DCO 
filtrable en sortie ne correspond qu’à 23% des boues non produites. Le processus de 
solubilisation simple sans biodégradation n’est donc pas négligeable dans la réduction de la 
production de boue observée lors du couplage avec le traitement thermo-oxydant. Cependant, 
la grande majorité des boues non produites est transformée en CO2. L’objectif de 
minéralisation par voie biologique est alors atteint. 
14 g/j DCO à éliminer  
⇓ 
⇓                                                                ⇓      
0,52 gDCOMVS/gDCO éliminée    0,48 gO2/gDCO éliminée 
= 7,3 g DCOMVS      6,7 gO2 
  ⇓       + 
60% réduction = 4,38 gDCOMVS non produite  ⇒ 3,38 gO2 
 ⇓ 
35 L/j*(0,053 – 0,025) g DCO sortie filtrable /L = 1 gDCO filtrable/j 
Soit  1 / 4,38 = 23%  
Figure 5.21 : Contribution du surplus de la DCO filtrable dans la RPB de la ligne traitée. 
Notons que Salhi (2003) trouve une production de DCO filtrable sur filtre 8 µm de 0,133 g 
DCO/g DCO éliminée pour un taux de RPB de 100% en utilisant un co-traitement à l’ozone. 
Cette DCO filtrable perdue en sortie de l’installation représentait 30% de la DCO de la boue 
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éliminée par l’action de l’ozone. Ainsi, le taux de solubilisation de DCO réfractaire lors de 
l’action de l’ozone est très proche de celui que nous avons obtenu avec le peroxyde 
d’hydrogène. De plus, Salhi observait une diminution de la fuite de DCO avec la diminution 
du taux de RPB et donc de la dose d’ozone. Notre dose d’H2O2 étant élevée, on peut penser 
que la fuite de DCO mesurée correspond à une valeur par excès. 
5.8. MODELISATION 
Nous pouvons résumer les effets majeurs de l’action du peroxyde sur les boues :  
(1) Au chapitre 4, en réacteur fermé, nous avons observé un taux de solubilisation de 1,25 g 
de COT/gH2O2 dans les premiers instants de l’oxydation. En terme de DCO, cela correspond 
à 3,35 g de DCO/gH2O2  en considérant un rapport DCO/COT de 2,68.  Le modèle sera basé 
sur un bilan DCO d’où l’importance d’utiliser cette unité.  
(2) Dans ce chapitre 5, nous avons constaté qu’une fuite d’environ 25% de la DCO des boues 
non produite était retrouvée en sortie de l’installation. Nous avons conclue que la DCO 
solubilisée est donc transformée à la fois en DCO assimilable (SS) par les bactéries dans les 
conditions de fonctionnement de notre pilote et aussi en DCO inerte (SI) qui va se retrouver 
dans la DCO de l’effluent de sortie. 
(3) Nous n’avons pas considéré de mortalité lors du traitement thermo-oxydant. Cette 
hypothèse n’est certainement pas justifiée en théorie du fait de la température utilisée lors de 
l’oxydation. Cependant, Salhi (2003) a démontré que sur une ERU telle que celle utilisée dans 
ce travail, contenant une fraction XI de 20% DCO, à un âge des boues de 15 j, la réduction de 
production de boue pouvant être obtenue par un doublement du taux de décès des cellules est 
inférieure à 10%.   
(4) Pour les doses spécifiques en H2O2 utilisées dans le contacteur, il n’y a pas de 
minéralisation de la DCO.  
(5) L’azote et le phosphore sont libérés proportionnellement à leurs abondances dans la boue 
Les hypothèses formulées et les résultats observés conduisent à des mécanismes très 
similaires à ceux décrits par Salhi (2003). Nous avons donc repris, pour la solubilisation du 
carbone organique par le peroxyde d’hydrogène, le même modèle que celui développé par cet 
auteur et baptisé O3M. Dans ce modèle, les fractions totales non viables de la DCO (XI , XS et 
XP) sont attaquées par le peroxyde d’hydrogène de manière homogène proportionnellement à 
leur importance dans la boue. Cette hypothèse repose sur la grande similitude du matériel 
correspondant à ces deux fractions qui ont a priori la même origine. On peut alors écrire :  










. Q . η  Q
2222
     (5.7) 
Avec : 
QSs (g/j) = flux massique journalier SS solubilisé 
QH2O2 (g/j)= dosage de H2O2 













. Q . η   Q
2222
     (5.8) 
 Avec : 
QSi  (g/j)= flux massique journalier de SI solubilisé 
η’H2O2 (gDCO/g H2O2)= ratio entre la production de fraction SI à partir de XJ et la quantité de 
H2O2 appliquée 
De plus, en se basant sur ces calculs et hypothèses, les taux de production SS et SI peuvent 
être calculés, rapportés à la masse de H2O2 consommée : La masse de SS produite est de  
0,75*3,35=2,51 gCOD/gH2O2 et la masse de SI est de 0,25*3,35 =0,84 gCOD/gH2O2, 
respectivement. 
La matrice stœchiométrique, récapitulant les processus de solubilisation par H2O2 peut alors  
être construite (Tableau 5.6). Il faut noter que nous n’avons pas représenté les processus liés à 
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Tableau 5.6 : Matrice stœchiométrique décrivant l’action du peroxyde d’hydrogène sur les 
boues au niveau du contacteur. 
1 2 3 4 5 Composés→ 
XI XP XS SS SI 
Cinétique des processus 
[M.L-3.T-1] ↓ 
Processus↓    
Solubilisation 
de XI  
-3,35   2,51 0,84 XI / (XI + XP+ XS)*QH2O2 
Solubilisation  
de XP  
 -3,35  2,51 0,84 XP / (XI + XP+ XS) )*QH2O2 
Solubilisation  
de XS  





η = rendement de 
solubilisation des 
fractions XJ en SS (η 
=2,51) 
η’ = rendement de 
solubilisation des 


















































































































































































QH2O2= flux massique de H2O2 
Nous avons alors couplé ce modèle au  modèle ASM1 (Activated Sludge Model-1) (Salhi, 
2003). Le modèle ASM1 peut simuler l’évolution des variables du procédé d’épuration à 
boues activées de manière précise lorsque on dispose des données sur le fractionnement de la 
DCO. La méthodologie décrite dans la section Matériel et Méthodes, pour le fractionnement 
de la DCO d’une eau usée décantée primaire est appliquée lors des simulations. Concernant le 
clarificateur, un modèle classique de sédimentation dans une dimension sans réaction 
biologique a été choisi. La Figure 5.22 illustre l’unité considérée dans cette modélisation. 



























Figure 5.22 Unité modélisée avec entrées et sorties pour le couplage BA-traitement thermo-
oxydant. 
Les résultats du modèle sont donnés dans le Tableau 5.7.  
Tableau 5.7. Résultats expérimentaux et de la  simulation du système BA-traitement thermo-
oxydant. 




DCO soluble en 
sortie (mg/L) 
Ligne témoin 0 3,9 0,39 25 
Ligne traitée 1,8 1,8 0,16 55 
Ligne témoin 
(simulation) 
0 3,9 0,30 25 
Ligne traitée 
(simulation) 
1,8 1,8 0,15 50 
Les résultats de la simulation du système à l’aide du modèle O3M adapté au cas de H2O2 sont 
en accord avec les résultats expérimentaux obtenus. En effet, nous retrouvons les 
performances observées à savoir la réduction de la production de boues de 50%. Ce résultat 
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5.9. IMPACT DU TRAITEMENT D’OXYDATION SUR LES 
PERFORMANCES DE TRAITEMENT 
5.9.1. Introduction  
Le traitement d’oxydation peut avoir un impact sur la demande en oxygène, la décantabilité 
des boues, la qualité du traitement …Nous avons évalué l’effet sur la qualité du traitement 
dans la partie. Une augmentation sensible de la DCO non filtrable (filtre APV) et dite soluble 
a été observée. La concentration en DCO soluble en sortie pour la ligne avec traitement est, en 
moyenne, double de celle du témoin, soit plus de 50 mgDCO/L. 
5.9.2. Modification des caractéristiques des boues traitées  
La solubilisation de la matière particulaire dans les boues traitées doit produire des 
modifications structurelles. Ces modifications temporelles peuvent être testées par 
observation microscopique et par la mesure des paramètres de décantation comme l’indice des 
boues. 
Pendant cet essai nous avons suivi la vitesse de décantation, l’indice de boue et la turbidité en 
NTU du surnageant des boues décantées. Dans la Figure 5.23 , nous comparons le volume de 








0 10 20 30











jour 0   IB=152
jour 33  IB=123
 
Figure 5.23 Courbes de décantation de la boue activée extaite de l’installation de traitement 
combiné au jour 33 de traitement conduisant à un taux de RPB de 65 %. 
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Entre le jour initial et le jour 33, la vitesse initiale de décantation a été doublée. Malgré la 
diminution de la concentration en MES d’environ 15 %, l’augmentation de la vitesse de 
décantation semble importante. De même, l’indice de boues a diminué de 20%, ce qui indique 
que ce traitement combiné engendre une amélioration de la compaction des boues traitées. Par 
rapport à l’évolution de la turbidité, celle-ci a changé avec l’application du traitement en 
passant de 85 à 13 dans cette période de 33 jours. Cette diminution de la turbidité pourrait 
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5.10. ANALYSE ECONOMIQUE 
5.10.1. Hypothèses 
A ce stade de notre recherche, nous avons acquis les paramètres nécessaires pour une 
première évaluation économique du procédé de réduction de la production de boue par 
l’oxydation à l’aide de H2O2. Pour les coûts de fonctionnement, nous allons considérer les 
postes suivants : 
 coûts énergétiques 
 coût de réactifs 
 coût de maintenance 
 coût de main d’œuvre 
Nous avons considéré plusieurs hypothèses de travail, issues notamment des travaux 
d’évaluation des coûts du programme WIRES (WIRES – EVK1-CT2000-00050)  
- Energie :  
¾ le coût de l’énergie est de 0,065 €/KWH pour l’électricité 
¾ L’aération : il faut environ 2250 KJ/kgO2 transféré 
¾ Chauffage : il faut 4,18 KJ /(°C.Kg eau) 
- Réactif  
¾ Le coût de H2O2 est de 0,8 €/Kg 
5.10.2. Calculs 
- Demande supplémentaire en oxygène 
L’oxygène supplémentaire qui doit être fourni provient de la demande en O2 liée à 
l’oxydation de la DCOMVS non produite (1,42*RPBMVS*PXMVS contrôle), de la demande en O2 
liée à la nitrification du NTK des MVS non produites (4,3 * 0,1*RPBMVS*PXMVS contrôle) à 
laquelle il faut soustraire la fraction de DCO récupérée lors de la dénitrification de cet azote 
(2,86 * 0,1*RPBMVS*PXMVS contrôle) .   
Avec  
PXMVS contrôle = production de boue MVS de la ligne contrôle 
RPBMVS = taux de réduction de la production de boue MVS 
Prenons un équivalent habitant. Cet équivalent habitant produit environ 135gDCO/j dont 80% 
est biodégradable. 
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Le bilan DCO sera donc : 
135 gDCO/j                                        → 
                     ↓ 
DCO sortie  
13,5 gDCO/j 
 36 g DCOMVS/j  
                      ↓ → 
La demande en O2 
supplémentaire sera  
13,86 gO2 /j (DCOMVS non 
produite) 
1,82 gO2 /j (nit./dénit.) 
Total = 15,7 gO2/j 
 
On consommera 0,45 
gH2O2/gMVS non produite 
Soit donc 5,70 g H2O2/j 
On note une augmentation de la 
DCO sortie égale à 23% de la 
DCOMVS non produite soit 4,14 g 
DCO/j 
 
- Coût oxygénation supplémentaire : 15,7 *10-3 kgO2/j * 2250 KJ/kgO2 transféré* 1,81 10-5 = 
6,4 10-4 €/eq.hab..j 
- Coût  H2O2:  5,7 *10-3 kg H2O2/j  * 0,8 = 4,6 10-3 €/eq.hab..j 
- Coût chaleur : passage de 20°C à 95°C d’une masse d’eau de 1,6 kg eau/j (à 60 gMVS/L 
obtenue après concentration par centrifugation). On a donc 500 KJ/eq.hab..j soit 9.10-3 
€/eq.hab..j. Ce coût est élevé. Cependant, il aurait pu être fortement diminué en tenant compte 
des possibilités de récupération de la chaleur pour préchauffer les boues entrantes. 
Les coûts d’investissements ont été évalués à 10 000 k€ (51% d’équipement) pour une STEP 
de 250 000 eq.hab. et à 2710 k€ (46% d’équipement) pour une STEP de 50 000 eq.hab. 
(WIRES – EVK1-CT2000-00050). On en déduit donc le coût de Dépréciation Journalière 















          (5.9) 
avec 
PD= Période de Dépréciation (PD=10 . %Eq + 20 . (1-%Eq) = 15 ans),  %Eq = pourcentage 
d’équipement dans l’investissement total. 
I= montant de l’investissement  
Il est donc de 700€/j pour une STEP de 50 000 eq.hab. et de 2630 €/j pour une STEP de 250 
000 eq.hab. 
Le Tableau 5.11 récapitulatif  résume les coûts des différents postes.   
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Tableau 5.8 : Résumé des coûts des différents postes liés à l’oxydation de boues par H2O2. 
 Paramètre       Taille de STEP → 
                ↓ 













10 000 k€ 









Réactifs 230 €/j 1150 €/j 
Main d’œuvre 110 €/j 210 €/j 
Maintenance (3,6% du montant des 
équipements) 
123 €/j 503 €/j 
Total hors dépréciation 945 €/j 4273 €/j 










Total frais d’opération 1645 €/j 6903 €/j 
Le coût moyen des boues en Europe est compris entre 380 €/t MS et 750 €/t MS. Ce coût 
dépend bien sur des pays et des situations locales. Il devrait augmenter dans les années 
futures. Nous prendrons un coût de référence de 500 €/t MS avec environ 65% de ce coût 
provenant de l’élimination (transport inclus). La production de boue est de 36 gMVS soit 45 
gMES/eq. Hab..j. Le Tableau 5.11 donne la production de boue et les coûts associés pour les 
deux tailles de STEP.  
Tableau 5.9 : Coûts associés à la production des boues pour deux tailles de STEP. 
     Taille de STEP → 
↓ 
50 000 eq. Hab. 250 000 eq. Hab. 
Production de boues  2,25 tMS/j 11,25 tMS/j 
Coût des boues  1462 €/tonMS 1227 €/tMS 
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En comparant les coûts d’élimination des boues et le coût pour atteindre 50% de réduction de 
ces boues, il est clair que l’utilisation du peroxyde d’hydrogène pour cet objectif demeure 
chère. Il est nécessaire alors d’optimiser encore ce procédé. Notamment, il faudrait vérifier la 
capacité de H2O2 à réduire complètement la production de boue si les pertes de MES en sortie 
sont maîtrisée. De plus, il apparaît de notre étude, que des réactions de compétitions pour 
H2O2 peuvent fortement diminuer l’efficacité de cet oxydant vis-à-vis de l’objectif, à savoir, 
la solubilisation du COP. La faible spécificité des radicaux libres peut sans doute expliquer 
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5.11. CONCLUSION 
Nous avons mis en œuvre un traitement combiné entre le système à bues activées et le 
système d’oxydation par H2O2.  
La production de boue de référence a pu être mesurée systématiquement grâce à une ligne 
témoin. La production de boue est proportionnelle à la consommation de DCO mais ce 
coefficient de proportionnalité peut varier significativement selon les périodes de l’année.  
Le traitement thermique des boues combiné seul au traitement biologique n’a pas conduit à 
une réduction de la production de boues significative.  
Le traitement par H2O2 combiné au traitement biologique conduit à une réduction de 50% de 
la production de boue MVS. La dose nécessaire est de 0,45gH2O2/gMVS non produites. Dans 
ces conditions, aucune purge des boues n’est réalisée (à part les prélèvements pour analyse). 
La production de boue constatée provient d’une perte de MES importante qui a lieu d’ailleurs 
sur la ligne pilote de traitement comme sur la ligne pilote contrôle. Le taux de RPB pourrait 
donc être limitée par ces conditions défavorables puisque la boue de sortie ne peut pas être 
traitée par H2O2. Cette hypothèse devra être étudiée dans de futurs travaux.  
La modélisation du procédé couplé par le modèle « O3M » développé par Salhi (2003) permet 
de représenter correctement l’effet du traitement combiné avec H2O2 sur la dégradation de la 
matière organique des boues. 
La fraction minérale n’est pas ou peu solubilisée. Une minéralisation des boues est donc 
observée. Elle est fortement préjudiciable à la qualité des boues vis-à-vis des voies 
d’élimination actuelle. Nous pensons que la rétention de matières minérales dans les boues est 
due au conditions de température et de pH dans le contacteur d’oxydation qui sont favorables 
à une précipitation de sels. La fréquence de passage est sans aucun doute un paramètre 
important sur le taux de précipitation. Il devra bien sur être étudié de manière plus 
approfondie.  
La décantation des boues est améliorée mais une fuite de DCO non filtrable est observée. Elle 
est importante dans les conditions d’opération utilisée.  
Une analyse économique montre que le coût d’un système de réduction de la production de 
boues par H2O2 est prohibitif compte tenu du coût actuel de l’élimination des boues. Une 
optimisation de la dose d’H2O2 utilisée, de la température de travail mais aussi des coûts 

































                                                                                                                         Conclusion Générale 
 159
6. CONCLUSION GENERALE 
Dans le contexte actuel, les voies d’élimination des boues sont soumises à des contraintes 
multiples, notamment sociales, sanitaires et réglementaires. Une alternative consiste à 
minimiser la production de boues à la source, soit donc au niveau même de la filière de 
traitement des eaux. Si la digestion anaérobie représente indéniablement un système 
intéressant permettant de réduire de 30% les MES et de 50 à 60% les MVS  produites en 
excès, ses performances n’en demeurent pas moins limitées. Des technologies sont 
actuellement à l’étude pour tenter de lever le verrou qu’est la biodégradabilité de la matière 
particulaire de la boue. Parmi ces technologies, les premiers résultats montrent clairement que 
les procédés d’oxydation chimiques peuvent engendrer une réduction importante de la 
production de boues. Il faut néanmoins acquérir des données afin d’établir une évaluation 
technologique et économique de ces technologies. L’oxydation par l’ozone a déjà fait l’objet 
de nombreux travaux, notamment au sein du Laboratoire d’Ingénierie des Procédés de 
l’Environnement de l’INSA de Toulouse. Le peroxyde d’hydrogène en tant qu’agent oxydant, 
bien que très utilisé dans l’industrie, n’a été que peut utilisé pour la réduction de la production 
de boues. Il offre cependant, a priori, un certain nombre d’avantages par rapport à l’ozone 
comme cela a été dit dans le chapitre bibliographique. Il était donc nécessaire de caractériser 
et d’analyser l’effet de H2O2 sur la matière d’une boue.  
Les réactions de H2O2 sur la matière d’une boue ont lieu dans un milieu très complexe, 
hétérogène et  relativement concentré. L’analyse des réactions est alors forcément très délicate 
et nous avons souvent été contraints d’observer et d’émettre des hypothèses quant aux 
mécanismes d’action.  
Notre problématique dans cette étude était donc de définir : 
9 Les capacités d’un traitement oxydant utilisant le peroxyde d’hydrogène sur la 
solubilisation de la matière organique et minérale d’une boue.  
9 L’influence de certains paramètres opératoires comme l’effet du pH initial de la boue, 
l’effet de l’ajout de Fe2+ et l’effet du mode d’apport de H2O2 sur les capacités de 
solubilisation de la matière organique et de la matière minérale d’une boue.  
9 Les capacités de réduction de la production de boues du système combiné oxydation 
par H2O2-Traitement par boues activées.  
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Dans le premier chapitre, nous avons caractérisé l’effet de la température seule entre 60°C et 
95°C sur la solubilisation et, lorsque possible, sur la biodégradabilité de la matière particulaire 
d’une boue digérée et d’une boue activée. Cet effet demeure modérée sur la solubilisation de 
la matière d’une boue digérée (maximum de 40% de solubilisation du COP) et faible pour une 
boue activée (maximum de 20% de solubilisation du COP). Le taux de solubilisation 
augmente avec la température. Le chauffage à 95°C de la boue induit vraisemblablement la 
rupture de certaines liaisons de faible énergie mais sans engendrer de modification visible de 
biodégradabilité de la matière organique. La nature de la boue et sans doute la valeur du ratio 
[protéines]/[sucres] dans la boue pourraient être déterminants vis-à-vis du taux de 
solubilisation de la matière particulaire organique. La température élevée peut néanmoins 
conduire à une rétention de sels dans les boues résiduelles et ainsi nuire à leur qualité. La 
caractérisation des performances d’un traitement thermique à 95°C couplé au traitement 
biologique par boue activée confirme que le chauffage ne permet pas d’augmenter la 
biodégradabilité des boues produites sous nos conditions d’opération. Ce résultat rejoint celui 
de Camacho (2003) qui, pour des boues brutes, n’a obtenu qu’un faible taux de réduction, 
inférieur à 12%. Le chauffage des boues a cependant été retenu pour l’activation des réactions 
de consommation de H2O2.  
Les premiers résultats de caractérisation de l’effet de H2O2 sur les boues montrent que les 
potentialités de cet oxydant sont élevées. En effet, la majorité (85%) du matériel organique 
particulaire d’une boue peut être solubilisée. L’utilisation d’une température de 95°C lors de 
l’oxydation accroît la cinétique de solubilisation par rapport à 60°C. Cependant, les doses 
d’H2O2 utilisées sont élevées. L’efficacité de l’utilisation du peroxyde d’hydrogène devait être 
optimisée afin de minimiser la dose spécifique à appliquer pour obtenir une performance de 
solubilisation élevée du COP. Nous souhaitions également mieux connaître les mécanismes 
d’action de H2O2 sur la matière organique d’une boue. Pour cela nous avons mis en œuvre des 
expériences en faisant varier des paramètres opératoires tels que le pH initial de la boue, le 
mode d’ajout de H2O2 et la dose de Fe2+.   
Le taux de consommation de H2O2 est toujours constant quel que soit le taux d’avancement de 
la réaction de solubilisation et pour l’ensemble des conditions opératoires mises en jeu dans 
ce travail. Ce résultats paraît surprenant. Nous en avons déduit qu’il existe donc une 
consommation de H2O2 pour des réactions autres que les réactions de solubilisation. Ces 
autres réactions ne modifient pas le taux de consommation de H2O2  dans les conditions 
opératoires données. En revanche, la compétition entre ces réactions dépend fortement du 
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pHi, de la nature de la boue, de la température ... De plus, le taux spécifique de solubilisation 
du COP dépend également des conditions opératoires testées. Etant donné les nombreuses 
réactions envisageables et les mécanismes complexes d’action de H2O2, il ne nous a pas été 
possible d’analyser plus en détail nos résultats. Nous avons cependant retenu des conditions 
favorables pour l’action de sur les boues : pHi=8, T=95°C et ajout ponctuel de H2O2. Pour une 
faible dose spécifique (rapportée à la DCO boue au point d’injection), aucune minéralisation 
de la matière organique n’est attendue. L’ajout de fer (Fe2+) n’a pas d’effet visible sur la 
solubilisation du COP. 
Les radicaux produits à partir du peroxyde d’hydrogène sont fortement réactifs mais leur 
sélectivité est faible. Il convenait donc d’accumuler les composés biologiquement réfractaires 
avant de réaliser l’oxydation par le peroxyde d’hydrogène. Ainsi, nous avons mis en œuvre un 
pilote de procédés combinés : traitement biologique – traitement chimique par H2O2. 
Dans cette partie du travail, nous avons tout d’abord quantifié la production de boue de 
référence et analysé la reproductibilité ainsi que la variabilité de la valeur du rendement de 
production de boue. Il s’est avéré que nos deux lignes de traitement fonctionnaient de manière 
identique vis-à-vis de la production de boue. La production de boue est proportionnelle à la 
consommation de DCO mais ce coefficient de proportionnalité peut varier significativement 
selon les périodes de l’année.  
La caractérisation de la production de boue lors du traitement combiné H2O2-traitement 
biologique a permis de constater une réduction reproductible de 50% de la production de boue 
MVS par rapport à la ligne témoin. La dose nécessaire est de 0,45gH2O2/gMVS non 
produites. Il a été difficile de connaître exactement la valeur de cette dose. En effet, nous 
n’avons pas eu le temps de tester des doses inférieures. Or, nous avons vu dans les chapitres 3 
et 4 que H2O2 pouvait être consommé pour d’autres réactions que la solubilisation recherchée 
du COP. De plus, dans ces conditions, aucune purge des boues n’est réalisée. La production 
de boue constatée provient uniquement d’une perte de MES importante qui a lieu d’ailleurs 
sur la ligne pilote de traitement comme sur la ligne pilote contrôle. Le taux de RPB pourrait 
donc être limitée par ces conditions défavorables puisque la boue de sortie ne peut pas être 
traitée par H2O2. Cette hypothèse devra être étudiée dans de futurs travaux. La valeur de la 
dose trouvée est donc sans doute une valeur par excès.  
Concernant l’action de H2O2, nous avons considéré qu’il attaquait le COP et le solubilisait. Le 
COP, fractionné arbitrairement en fractions notées Xj, est alors transformé en composés 
soluble biodégradable (SS) et inerte (SI) pour tenir compte à la fois de la perte de DCO par 
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oxydation biologique et de la fuite de DCO non biodégradable en sortie de l’installation. Le 
même fractionnement de la DCO que celui du modèle ASM1 est adopté. Il permet de coupler 
le modèle O3M à celui du système à boue activée (ASM1). En prenant le taux de 
solubilisation obtenu en réacteur fermé et en prenant en compte les pertes de MES en sortie, 
nous avons été capables de représenter correctement les sorties en DCO et la concentration de 
MVS d’équilibre du bassin d’activation en l’absence de purge de boues. Ce modèle devra être 
éprouvé pour d’autres conditions opératoires afin d’étendre son domaine d’application. Nous 
devrons en particulier tester d’autres doses de H2O2. Il sera alors un bon outil d’optimisation. 
 
La fraction minérale n’est pas ou peu solubilisée. Une minéralisation des boues est donc 
observée. Elle est fortement préjudiciable à la qualité des boues vis-à-vis des voies 
d’élimination actuelle. Nous pensons que la rétention de matières minérales dans les boues est 
due au conditions de température et de pH dans le contacteur d’oxydation qui sont favorables 
à une précipitation de sels. La fréquence de passage est sans aucun doute un paramètre 
important sur le taux de précipitation. Il devra bien sur être étudié de manière plus 
approfondie.  
D’un point de vue de l’impact du traitement sur la qualité de l’épuration, nous avons noté une 
augmentation significative de la concentration en DCO non décantable en sortie du pilote. Ce 
résultats constitue bien sur un point négatif pour le traitement par H2O2. Les raisons de cette 
production devront être élucidées. En revanche, la décantabilité des boues est améliorée.  
Enfin, l’analyse économique montre un coût des boues non produites en utilisant H2O2 
prohibitif compte tenu du coût actuel de l’élimination des boues. Une optimisation de la dose 
d’H2O2 utilisée, de la température de travail mais aussi des coûts d’investissement est 
nécessaire avant d’envisager ce procédé à l’échelle industrielle. Nous aurions pu reconsidérer 
le choix de la température de 95°C et du pHi de 8 utilisés au sein du réacteur d’oxydation. En 
effet, le coût du chauffage est élevé. De plus, à cette température et à ce pHi, des 
précipitations de sels ont certainement  lieu et engendre une faible solubilisation des MMS qui 
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7. PERSPECTIVES 
Dans le domaine des traitements oxydants appliqués à la RPB il reste encore de recherche à 
faire pour élucider les mécanismes impliqués dans la solubilisation de la matière particulaire, 
l’augmentation de la biodégradabilité et la consommation du peroxyde… 
Après cette étude, la perspective majeure est la caractérisation exhaustive des traitements 
basés sur le peroxyde d’hydrogène, lequel présente les avantages de : 
1.Etre facilement manipulable.  
2.Ne pas entraîner des effets négatifs envers l’environnement.  
3.Avoir un potentiel intéressant pour la RPB. 
Nous pouvons détailler cette perspective pour contribuer aux connaissances sur l’utilité du 
peroxyde comme traitement visant la RPB.  
i) Au niveau des mécanismes d‘action du H2O2, certaines questions peuvent être posées : 
1) Comment caractériser la consommation de peroxyde d’hydrogène et la minéralisation du 
carbone organique lors d’un traitement oxydant ? 
Cela peut être fait à l’aide des expériences en réacteur clos, afin de mesurer l’oxygène dégagé 
de la décomposition du H2O2 et le CO2 produit par minéralisation du carbone. Ces 
déterminations seraient utiles pour élaborer des bilans matière et connaître avec précision : 
1.1) La quantité de peroxyde qui sert à l’oxydation et celle qui est décomposée sans y 
participer. 
1.2) La dose minimale de peroxyde qui déclenche la minéralisation, étant donnée une 
concentration minimale de carbone organique soluble dans le milieu réactionnel.  
Ces d’expériences devraient être réalisées à plusieurs doses de peroxyde.  
Il est nécessaire de  rappeler que les routes inefficaces de décomposition du peroxyde ne sont 
pas compatibles avec les potentialités d’application du traitement. Il est donc nécessaire 
d’optimiser l’utilisation du peroxyde dans l’application à ces systèmes hétérogènes, pour qu’il 
soit mieux utilisé dans la désintégration de la fraction particulaire des boues.  
2) Comment agit le peroxyde sur les composants de la boue ? 
La bibliographie indique que la forte oxydation chimique a des effets sur la structure des 
composées organiques à longue chaîne, mais peu de références s’occupent des composants 
des boues. Il sera donc nécessaire d’élucider avec précision les phénomènes de modification 
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structurelle qui ont lieu sur ces milieux complexes. Ces  phénomènes impliquent les 
mécanismes de transformation chimique conduisant à une désintégration des flocs des boues. 
 
ii)Au niveau du couplage de traitements BA/ thermo-oxydant on peut se demander 
1) Comment expliquer l’augmentation de la DCO en sortie sur la ligne traitée ? 
Une caractérisation physico-chimique (en termes de cougulabilité) doit permettre de mieux 
comprendre la nature de cette DCO et de proposer des voies de réduction de son impact 
environnemental.  
2) Les performances du couplage BA/traitement oxydant peuvent être améliorées ? 
En ce qui concerne les performances du couplage, la mise au point d’autres stratégies de 
traitement doit être envisagée. A cet égard, on peut proposer : 
 L’étude d’autres combinaisons de traitements comme UV/H2O2, O3/H2O2 ou 
UV/Fenton. 
 L’étude de plusieurs fréquences de traitement des boues. 
 L’application des traitements oxydants dans d’autres points sur la filière épuration 
biologique des ERU. 
 Enfin, des études complémentaires des effets du traitement par peroxyde sur la 
solubilisation de phosphore et azote seraient nécessaires pour bien placer la 
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